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RÉSUMÉ 
Les impacts des événements climatiques extrêmes sur les débits des rivières régularisées 
et leurs effets sur le milieu biophysique et la végétation riparienne est un thème 
relativement peu abordé, particulièrement dans le cas des régimes d'inversion comme 
celui de la rivière Matawin. À cet effet, le rôle de la variabilité interannuelle des débits 
revêt urie importance cruciale. Ce type de régime est caractérisé par une grande 
fluctuation interannuelle des débits en aval du réservoir. La présente étude vise à 
analyser les effets de sécheresse associée à un épisode El Nino sur les débits ainsi que 
les composantes abiotiques et biotiques de la rivière Matawin en aval du réservoir 
Taureau. 
La sécheresse hydroclimatique de l'été 2010 causé par le phénomène El Nino a été 
particulièrement forte. On a observé un nombre record de 160 jours consécutifs sans 
lâcher d'eau en aval du barrage Matawin. À l'opposé, les années 2006-2009 ont été 
particulièrement humides, avec de forts débits lâchers en aval du réservoir au cours de la 
saison végétative. L'assèchement complet du lit de la rivière à l'année de sécheresse et 
les forts débits des années précédentes ont induit des changements significatifs des 
caractéristiques sédimentologiques et de la végétation herbacée des îlots. La teneur en 
argiles et limons a diminué de manière significative sur les deux îlots les plus près du 
barrage en raison de leur érosion. De même, la fréquence spécifique cumulative totale à 
l'année de sécheresse a quintuplé, surtout à cause du nombre d'espèces humides qui a 
doublé. En 20 Il, la fréquence spécifique cumulative totale a diminué de 40 % et le 
nombre d'espèces des trois groupes écologiques a subi une diminution significative, 
particulièrement chez les espèces terrestres qui ont pratiquement disparu. À l'année 
2010, les sites amont sont les seuls à avoir subi une diminution du nombre total 
d'espèces à cause de leur érosion prononcée et les sites aval comptent le plus grand 
nombre d'espèces terrestres en raison de leur faible érosion. Quant à la similarité 
compositionnelle entre les îlots et les sites, elle est la plus élevée à l'année de sécheresse 
hydrologique (> 50) en raison de la plus forte prépondérance des espèces dominantes. 
En ce qui concerne la variation de la proportion des trois groupes écologiques d'espèces 
végétales, l'analyse en composantes principales sépare les sites en fonction de 
composantes spatiale et temporelle. Le premier axe sépare les sites amont des sites aval 
et chenal secondaire d'une part, et le second axe sépare les sites de l'îlot B des autres 
sites d'autre part. Sur le premier axe, les sites avec une plus grande proportion d'espèces 
humides (terrestres) en 2010-11 ont des scores négatifs (positifs) et ceux avec une plus 
grande proportion d'espèces terrestres en 2006 ont des scores négatifs. Sur le second 
axe, les sites avec une plus grande proportion d'espèces facultatives en 2006-10 ont des 
scores négatifs et ceux avec une plus grande proportion d'espèces humides en 2006 ont 
des scores positifs. Autrement, l' ACP sépare les sites en fonction des variations 
interannuelles des proportions d'espèces humides et terrestres entre 2006 et 2010. Ainsi, 
les sites ayant connu une hausse de la proportion d'espèces humides ont des scores 
négatifs sur l'un ou l'autre des deux axes et inversement pour h:;s sites ayant connu une 
hausse de la proportion d'espèces terrestres. 
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CHAPITRE 1 
INTRODUCTION 
1.1 Revue de la littérature 
À cause de sa localisation géographique, le Canada est supposé connaître un 
réchauffement plus important que n'importe quelle autre région du monde (Lemmen et 
al. 2010). Le Canada a une abondance relative en eau, mais ses ressources ne sont pas 
distribuées uniformément à travers le pays. La saisonnalité et le degré de variation des 
débits des rivières varient avec la latitude, la continentalité du climat, la topographie et 
les types d'activités anthropiques pratiquées dans le bassin versant. Il s'ensuit que la 
réponse au changement climatique va varier entre les rivières et les régions (Woo et al. 
2008). Un climat plus chaud va généralement augmenter les débits en hiver puisque plus 
de précipitations vont tomber sous forme de pluie (Woo et al. 2008). La fonte précoce 
des neiges va engendrer des crues printanières hâtives. En accord avec ces prédictions, le 
débit annuel des rivières boréales a augmenté durant les dernières décennies (Peterson et 
al. 2002). Dans les régions du climat continental tempéré, à l'instar de celui Québec 
méridional, il est prévu que les débits estivaux vont diminuer à cause de la diminution de 
la quantité de neige en hiver et de l'augmentation de l'évapotranspiration, mais dans les 
autres régions les débits estivaux vont augmenter à cause des plus fortes précipitations 
(Woo et al. 2008, Boyer et al. 2010). 
Les changements hydrologiques causés par le climat sont susceptibles de modifier 
les communautés végétales riveraines puisqu'elles sont contrôlées par la magnitude et 
la variation des débits (Décamps 1993, Naiman & Décamps 1997, Poff et al. 1997). Les 
communautés de plantes ripariennes sont structurées par les différences dans les niches 
écologiques des espèces (Silverstown et al. 1999). Des changements considérables de la 
végétation riparienne pourraient avoir lieu sans altération du débit annuel moyen, 
sachant que la végétation riparienne est spécialement sensible aux variations des débits 
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minimum et maximum (AubIe et al. 1994). Les recherches passées sur les interactions 
biosphère-atmosphère sont remplies d'indications de mécanismes de rétroaction entre la 
végétation et le climat incluant le cycle hydrologique (Xue et al. 2001 , Snyder et al. 
2004, Betls et al. 2007, Ridolfi et al. 2007). Récemment, Jasechko et al. (2013) ont 
calculé, à partir des traces isotopiques distinctes de la transpiration et de l'évaporation, 
que la transpiration était de loin le plus grand flux d'eau terrestre; représentant 80 à 90 % 
de l'évapotranspiration terrestre. Toutefois, la plupart des prédictions climatiques, 
incluant celle sur laquelle est basé le dernier rapport d'évaluation du GIEC (AR4) , 
n'inclut pas la réponse de la végétation au changement du climat. La façon dont laquelle 
le CO2 atmosphérique, le climat et la végétation vont interagir pour former les futures 
conditions du climat et de la biosphère est donc largement inconnue. Dans une étude 
utilisant 8 modèles climatiques, Alo et Wang (2008) ont montré que la réponse 
structurelle de la végétation exercée par le changement climatique avait un impact sur 
les processus hydrologiques. Une telle rétroaction structurelle de la végétation augmente 
substantiellement l'évapotranspiration et réduit l'écoulement dans de larges étendues à 
travers le globe, suggérant que la rétroaction de la végétation pourrait accélérer 
davantage la branche atmosphérique du cycle hydrologique. 
L'écoulement de la plupart des rivières est affecté par les barrages et les diversions 
(Nils son et al. 2005, Palmer et al. 2008), rendant d'autant plus difficile d'isoler les effets 
du réchauffement climatique sur l'hydrologie et les écosystèmes des effets associés aux 
structures de retenue et de l'utilisation des sols. Le régime hydrologique d'un cours d'eau 
est le principal facteur abiotique affecté par la présence des barrages, et le degré de 
perturbation du cycle de l'eau ainsi que l'ampleur de son artificialisation va dépendre des 
objectifs de gestion spécifiques à chaque barrage. La gestion des réservoirs d'eau, et plus 
particulièrement ceux créés à des fins de production hydroélectrique, affecte de manière 
significative les régimes hydrologiques des cours d'eau, et ce par une modification des 
régimes journaliers, mensuels et saisonniers. En effet, les variations temporelles de la 
demande en énergie hydroélectrique nécessitent des lâchers d'eau et provoquent ainsi des 
fluctuations du débit à court et à long terme, lesquelles sont très différentes de celles que 
l'on enregistre dans une rivière non aménagée (Assani et al. 2002, 2005, Crepet 2000). 
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L'artificialisation et la régulation des débits influent également sur la morphogénèse 
fluviale et interfèrent sur l'équilibre dynamique du milieu physique et plus 
particulièrement le façonnement et l'évolution des lits (Crepet 2000, Erskine et al 1999, 
Astrade 1998). De plus, certains épisodes de crues dites morphogènes, qui sont 
supprimés pendant la durée du remplissage des réservoirs, sont cruciaux et nécessaires 
au bon déroulement des composantes physique et biologique des cours d'eau. Ces 
épisodes d'inondations sont considérés comme des phénomènes d'interaction essentiels 
entre le cours d'eau et la plaine alluviale associée (Balland 2004). 
Au Québec, Assani et al. (2005, 2006; Marteau et al. 2009) ont défini trois types 
de changements hydrologiques observés en aval des barrages associés chacun à un mode 
de gestion spécifique : 
Le régime d'inversion: ce régime est caractérisé par des débits mensuels 
maximums en hiver et des débits mensuels minimums au printemps, au 
moment de la fonte des neiges. Ce type de régime ne s'observe exclusivement 
qu'en rive nord du St-Laurent en raison du faible écoulement hivernal et d'une 
forte production de l'énergie hydroélectrique en hiver. 
Le régime d'homogénéisation: ce régime est caractérisé par une faible 
variation des débits durant toute l'année. Contrairement au régime précédent, 
les débits mensuels minimums saisonniers ne se produisent jamais au 
printemps au moment de la fonte des neiges. Mais en revanche, les débits 
mensuels maximums peuvent être observés en hiver. Ce régime hydrologique 
artificialisé est très fréquent en rive nord du St-Laurent. 
Le régime de type naturel: ce régime est caractérisé par l'absence de 
changement des périodes d'occurrence de débits mensuels maximums 
et/ou minimums. Il est comparable aux régimes des rivières naturelles. Les 
débits mensuels maximums surviennent au printemps au moment de la fonte 
des neiges et les débits minimums, en hiver et/ou en été. Contrairement aux 
deux régimes précédents, il est bien représenté sur les deux rives du 
fleuve Saint-Laurent. 
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Ces trois types de régimes hydrologiques induisent des impacts morphologiques et 
biologiques différents. À titre d'exemple, la réduction des débits en aval entraîne 
corollairement une diminution du chenal actif et une modification des processus 
physiques qui se transpose par une disparition de la diversité des habitats disponibles 
pour les espèces aquatiques et amphibies (Amoros & Bomette 2002, Merritt & Cooper 
2000, Erskine et al. 1999). Les processus d'incision ou d'aggradation du chenal peuvent 
réduire la connectivité des habitats avec le chenal actif, réduisant ainsi les processus 
biogéochimiques et allogéniques associés aux crues qui régulent la productivité, la 
stabilité et la diversité des milieux. De cette façon, les habitats peuvent donc devenir 
moins productifs en raison d'un amoindrissement de la croissance et de la survie des 
organismes. En outre, l'accumulation de sédiments fins dans les graviers des frayères 
peut induire une mortalité accrue et nuire à l'éclosion des alevins de saumons (Patoine et 
al. 1999). Du point de vue végétatif, la diminution de la largeur du chenal peut affecter 
la diversité et l'abondance des espèces inféodées aux milieux humides au détriment de 
celles des milieux terrestres (Hudon 2004). 
Par ailleurs, les effets des épisodes climatiques extrêmes (fortes précipitations ou 
sécheresses) revêtent une importance particulière à l'évolution hydrologique, 
géomorphologique et biologique des écosystèmes fluviaux. Ces épisodes peuvent 
amplifier les variations hydrologiques en aval des réservoirs et porter atteinte à 
l' intégrité biologique et écologique des communautés végétales en plus de réduire leur 
résilience. En raison des plus fortes probabilités d'occurrence des épisodes de vague de 
chaleur intense et persistante prévues dans le futur, les risques d'étiage des rivières 
« réservoirs» durant la saison libre de gel risquent d'être plus fréquents et sévères en 
aval des structures de retenue (Palmer et al. 2008). Ces sécheresses hydrologiques 
pourraient être particulièrement néfastes pour les macrophytes du lit mineur des milieux 
riverains dont la survie et le cycle de vie sont intimement réglés par la récurrence des 
crues printanières essentielles à la dispersion, la germination, la croissance et le 
développement des stades de vie (Grubb 1986, Naiman et al. 1993, Bomette et al. 1998) 
des plantes hydrophytes et hélophytes installées sur les formes d'accumulation des 
rivières. Des épisodes successifs de sécheresse hydrologique pourraient extirper les 
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plantes ripariennes indigènes au profit d'espèces invasives (Zedler & Kercher 2004) 
advenant le cas où la durée, la fréquence et/ou la magnitude des événements successifs 
outrepassent les capacités biologiques et physiologiques des communautés ripariennes 
à s' adapter. Cela provoquerait des impacts négatifs et durables sur la biodiversité 
associée aux écosystèmes ripariens (Kondolf et al. 1987, Naiman et al. 1993). 
L'évapotranspiration et le stress hydrique auxquels sont soumises les plantes ripariennes 
durant des épisodes de sécheresse hydrologique sont des facteurs déterminants dont 
1'intensité peut ultimement réduire la survie des plantes à long terme. Les crues 
printanières sont donc importantes dans la mesure où elles sont la principale source 
importante de régénération et déterminent la disponibilité des éléments nutritifs et de 
sédiments fins (Bendix 1997, Steiger et al. 2005) dont les . apports peuvent améliorer la 
résistance des plantes à la dessiccation. 
Pour conclure, il importe de retenir que la variabilité interannuelle des débits, à 
laquelle participent les événements El Nifio, joue un rôlé important dans le maintien de 
l'équilibre écologique des milieux ripariens et que l'entrave des débits naturels, tant par 
leur variabilité dans le temps que par leur volume, altère l'équilibre des processus 
physiques, chimiques et biologiques de l'eau touchant de cette manière l'intégrité 
écologique des rivières; ce phénomène s'observe sous de multiples facettes, entre autres, 
par des transformations de la morphologie fluviale accompagnée par des changements 
de la ripisylve (Poff et al. 1997, Merritt & Cooper 2000, Richter & Richter 2000). La 
biodiversité, la productivité biologique et la qualité des habitats sont tributaires de la 
modification du régime hydrologique des rivières et s'en trouvent menacées. Pour ces 
raisons, au cours des dernières décennies, les conservationnistes ont fait un engagement 
pour enlever les barrages et les levées dans la croyance que le régime naturel des débits 
est essentiel pour préserver la fonction des écosystèmes riverains (Poff et al. 1997, 
Richter & Richter 2000, Arthington et al. 2006). 
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1.2 Problématique 
La sécheresse est un phénomène climatique subtil avec des impacts très concrets 
qUI causent plus de dommages économiques que les inondations et les ouragans 
(Svoboda et al. 2002). Au Québec, l'hiver 2010 a été le plus doux jamais enregistré 
depuis 1948 (Environnement Canada 2011). Cet hiver aura également été le plus sec 
jamais enregistré au Canada: les précipitations ont chuté de plus 20 %. À l'échelle 
nationale, la température moyenne enregistrée pour la majorité du Canada était au moins 
2 oC supérieure à la normale. Ce réchauffement fut encore plus important dans quelques 
régions de l'Arctique et du Nord du Québec où il était de 6 oC supérieure à la normale. 
L'ancien record datait de l'hiver 2005-2006, pour lequel une température nationale 
moyenne de 3,94 oC au-dessus de la normale avait été enregistrée. D'après Shabbar 
(2006), le climat hivernal au Canada et au Québec est principalement influencé par le 
phénomène El Nifio. L'occurrence de celui-ci est associée à des hivers doux et secs. 
Outre ce phénomène, d'autres indices climatiques comme les Oscillations nord 
Atlantique (ONA) et Arctique (OA) ont été invoqués pour rendre compte de la 
variabilité du climat hivernal dans la partie orientale du Canada (p. ex. Kingston et al. , 
2006). 
Le régime hydrologique de la rivière Matawin en aval du barrage n'a pratiquement 
pas changé depuis la présence du barrage en 1930, mis à part la hausse de la durée des 
débits annuels maximums après l'expropriation du secteur hydroélectrique par le 
gouvernement du Québec en 1960. Le principal impact du barrage sur les débits a été 
une inversion temporelle de la magnitude et de la durée des crues qui ont lieu en hiver, 
pour répondre aux besoins en énergie, alors que l'eau immobilisée sous forme de neige 
n'est pas disponible pour actionner les turbines des centrales hydroélectriques. En effet, 
l'eau est retenue en amont du barrage au printemps pour reconstituer la force hydraulique 
nécessaire à l'actionnement des turbines des centrales, construites en aval sur la rivière 
Saint-Maurice, l'année suivante, au moment même où les températures et les besoins en 
eau de la végétation augmentent. Or, les écoulements d'une rivière sont importants dans 
plusieurs processus écologiques qui régulent le rythme, la diversité, la productivité et 
l'équilibre des organismes et assurent des habitats sains pour les populations en aval. 
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Les crues printanières sont une source annuelle de sédiment, de minéraux, 
d'oxygène et servent de système d'évacuation des déchets et de matière non désirable 
pour les organismes, en plus de redistribuer les ressources à travers le paysage. Les crues 
saisonnières servent aussi de moyen de transport et de dissémination pour les 
organismes sessiles durant la période de reproduction et entretiennent la diversité des 
communautés en créant des gradients de perturbations et de conditions abiotiques 
exploités par différents types d'espèces dans l'espace et dans le temps (Towsend & . 
Hildrew 1994, Poff et al. 1997). La dynamique de la variabilité hydrologique saisonnière 
des rivières remplit plusieurs fonctions essentielles à la productivité des milieux en 
régulant le flux de matière et d'énergie de l' amont vers l' aval (Ward & Stanford 1995, 
Naïman et Décamps 1997, Nilsson & Svedmark 2002). La biocœnose des milieux 
lotiques dépend de la variabilité des débits, facteur essentiel à l'utilisation optimale des 
ressources et de l'environnement, et dont les bénéfices peuvent être affectés par la 
modification des débits. Les crues rechargent aussi les aquifères alluviaux qui peuvent 
fournir l'eau aux plantes ripariennes durant la saison de croissance et créer des 
conditions humides qui excluent l'invasion de plantes terrestres (Poff et al. 1997). 
Puisque l'élévation des nappes d'eau alluviales peut être directement liée à l'eau de 
surface dans les cours d'eau, les débits minimum à la fin de l'été contrôlent souvent la 
profondeur d'eau disponible pour les plantes (Rood et al. 1995, Stromberg et al. 1996). 
Les macrophytes des milieux ripariens sont importantes pour les cours d'eau et les 
communautés associées par les apports allochtones qui alimentent partiellement 
l'énergétique et la structure des réseaux trophiques aquatiques (Naiman et al. 2005). Or, 
le régime hydrologique, influencé par les activités anthropiques et le réchauffement 
climatique, joue un rôle crucial dans la préservation des communautés végétales des 
milieux humides riverains (Kondolf et al. 1987, Bren 1993, Hughes et al. 1997, Large 
1997, Manchester et al. 1998). Il n'existe à ce jour très peu d'études assimilant les effets 
d'événements climatiques extrêmes (sécheresse) . sur les communautés de plantes 
herbacées des rivières situées dans les régions boréales (Dawson et al. 2003, Kennedy et 
al. 2006, Harrison et al. 2008, Ormerod 2009). La plupart des études sur les plantes 
ripariennes ont abordé le rôle de la régularisation des débits et des caractéristiques des 
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biefs sur la richesse spécifique des communautés végétales, sans préciser le rôle 
d'épisode climatique extrême. La majorité des études portant sur l'impact de sécheresse 
anormalê sur les communautés végétales ont été faites dans les milieux humides 
terrestres et serni-terrestres (Poiani & Johnson 1991, Hogenbirk & Wein 1992, Woo & 
Winter 1993, Poiani et al. 1996, Knapp et al. 2002, Moore 2002, Van Peer et al. 2004, 
van der Valk 2005, Aerts 2006) et celles qui ont été menées dans les zones ripariennes 
n'abordaient pas l'effet synergétique potentiel des ouvrages de retenu sur le régime 
hydrologique et les communautés végétales. 
L'étude des épisodes climatiques extrêmes est importante du point de vue de la 
conservation et de la restauration des écosystèmes ripariens afin d'estimer la capacité de 
résilience et de résistance des communautés ripariennes aux impacts anthropogéniques 
du réchauffement climatique (AubIe et al. 1994, Hughes 1997, Schindler 1997, Poiani et 
al. 2000, Buijse et al. 2002, Brinson & Malvarez 2002, Tockner & Stanford 2002, 
Merritt et al. 2010, Kingsford 20 Il). À ce titre, l'étude réalisé par Ibrahim (2009), et sur 
laquelle est basé une bonne partie de la méthodologie et des résultats provenant de ce 
projet de recherche, a permis de mettre en évidence le contexte dans lequel la variation 
interannuelle des débits, influencée par les événements climatiques tel qu'El Nina, joue 
un rôle prépondérant sur les caractéristiques des dépôts sédimentaires et de la végétation 
herbacée des îlots en aval du barrage Taureau de la rivière Matawin. 
1.3 Objectif et hypothèses 
L'analyse des interactions entre le climat et les caractéristiques hydro-
géomorphologiques des milieux ripariens est nécessaire pour comprendre les contrôles 
. de la distribution et de l'abondance des plantes qui influencent la composition des 
espèces à long terme. Les patrons de la distribution des graines, des capacités de 
germination et le comportement des plantules sont indicatifs des changements établis. 
Dans un environnement non statique, les plantes peuvent développer des mécanismes de 
survie au nouveau climat et aux facteurs édaphiques connivents qui se font au cours de 
plusieurs générations. Les changements morphologiques des plantes sont souvent le 
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résultat de processus physiologiques et phénologiques, menant à des réponses 
adaptatives de phénomènes essentiels comme la photosynthèse, le transport de 
nutriments et d'eau, qui peuvent résulter en un changement des taux de croissance et/ou 
de forme (Blom 1999). 
Des connaissances dans l'établissement, la croissance et la distribution des plantes 
des milieux ripariens sont nécessaires pour choisir les mesures de gestion appropriées. 
Les études pour tenter de comprendre la position des communautés en relation avec les 
conditions de l'habitat sont confrontées à plusieurs problèmes (Gurevitch & Collins 
1994) à cause des types des communautés de plantes coexistant avec de nombreuses 
interactions au-dessus et en dessous du sol. En milieu fluvial, ces interactions sont 
fortement influencées par la fréquence , la durée et l' ampleur des épisodes extrêmes 
(inondations et sécheresse) (p. ex., N aiman et al. , 2008) générés par les oscillations 
climatiques (p. ex. Shabbar, 2006). Il est de plus en plus reconnu que l'oscillation 
climatique dont les impacts sont planétaires est sans nul doute le phénomène El Nino. 
L'objectif de la présente étude VIse à documenter et analyser les effets des 
variations interannuelles des débits au cours de trois années hydrologiques, et plus 
particulièrement ceux de l'épisode El Nino 2009-2010, sur l'hydroclimatologie, les 
caractéristiques physico-chimiques des sédiments et la végétation herbacée de trois îlots 
fluviaux situés en aval du barrage Taureau. Rappelons qu' au Québec, le phénomène 
El Nino est associé à une baisse des précipitations et des débits (p. ex. Shabbar, 2006). 
Cette baisse des débits est amplifiée en aval des barrages caractérisés par un mode de 
gestion du type inversé en raison du stockage d'eau dans les réservoirs pendant la 
période végétative (Assani et al. , 2005; Lajoie et al. , 2007). Rappelons aussi que selon 
Hudon (2004), la sécheresse hydroclimatique provoque une diminution significative des 
espèces inféodées aux milieux humides au détriment des espèces envahissantes dans la 
plaine alluviale du Saint-Laurent. Cette auteure a même proposé un modèle d'évolution 
des espèces végétales de la plaine alluviale du fleuve Saint-Laurent dans un contexte de 
réchauffement climatique. 
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Les plantes de milieux humides dépendent étroitement de l'eau pour se maintenir 
et accomplir leur cycle de vie. Elles se sont adaptées en exploitant le cycle de l'eau dans 
les hautes latitudes où l'hiver peut être considéré comme un désert hydrologique. 
Puisque les plantes herbacées humides ont développé des stratégies de croissance, de 
reproduction et de colonisation/dissémination en lien avec la disponibilité en eau au 
printemps et en été, il est possible d'émettre certaines hypothèses à propos des 
conséquences d'une sécheresse hydroclimatique sévère sur leur distribution et leur 
fréquence relative. 
Attendu que l'événement El Nina 2009-2010 a provoqué une pénurie d'eau 
causant un déficit hydrique durant la saison de croissance des plantes, on prévoit que la 
diversité et, la fréquence des espèces humides soient moins grandes à l'année de 
sécheresse hydrologique. Attendu que l'air chaud et sec défavorise les espèces inféodées 
aux milieux humides, on prévoit que les effets négatifs de la compétition exercée par les 
autres écotypes réduisent leur importance relative. Il est admis que seules quelques 
espèces de plantes humides sont capables de tolérer de longues périodes de sécheresse 
grâce à leur résistance à la dessiccation et leur morphologie en touffe (graminées et 
cypéracées siliceuses), et que les plantes des 2 autres écotypes (facultative et terrestre) 
sont moins sensibles à une absence prolongée de précipitations à cause de leurs 
adaptations physiologiques et morphologiques au stress hydrique, leur cycle de vie plus 
éphémère et leur taux de croissance rapide qui limite leur vulnérabilité (Touchette et al. 
2007). 
Attendu que la sécheresse hydrologique réduit la superficie de l'habitat viable pour 
les espèces humides, on devrait trouver la plus forte diversité d'espèces humides dans 
les parcelles plus près du lit de la rivière. Les espèces des deux autres écotypes devraient 
aussi être plus nombreuses et fréquentes dans ces zones en raison de la plus grande 
disponibilité des ressources créée par l'exondation des sédiments habituellement 
inondés. 
11 
Attendu que l'intensité de la sécheresse soit plus forte sur les sites pauvres en 
sédiments fins, on prévoit que la diversité et la fréquence des espèces humides soient 
plus faibles sur les sites plus sablonneux. Ainsi, l'influence de l'évolution 
géomorphologique des îlots devrait être perceptible sur la composition et la fréquence 
relative des trois écotypes de plantes herbacées. 
Attendu que les sites connaissent des conditions hydrogéomorphologiques 
différentes de par leur exposition relative au courant, il est prédit que les sites amont et 
aval des îlots devraient démontrer les plus fortes variations de la fréquence relative et de 
la diversité des trois écotypes d'une année à l'autre en raison de leur position parallèle 
dans le chenal accentuant le gradient hydrique et leur degré d'exposition contrasté au 
courant. À l'opposé, la composition de la végétation des deux autres sites devrait être 
moins variable en raison de leur position perpendiculaire au chenal, et la similarité de 
leur composition floristique le long du gradient hydrique devrait être plus grande sur ces 
sites, indépendamment de l'année. 
CHAPITRE II 
MÉTHODOLOGIE 
2.1 Cadre d'étude 
Principal affluent de la rivière Saint-Maurice, troisième tributaire en importance 
du fleuve Saint-Laurent, la rivière Matawin draine un bassin versant de 5770 km2 soit 
13 % de la superficie du bassin versant du Saint-Maurice (Hydro-Québec, 2001). Elle 
prend sa source dans le lac du parc du Mont Tremblant dans la région de Lanaudière et 
coule dans la direction nord-ouest au sud-est à l'intérieur d'une haute vallée fluviale 
composée de plusieurs hauts reliefs encastrés dans le plateau laurentien du bouclier 
canadien. Le territoire à l'étude s'inscrit dans le plateau Laurentien. Celui-ci se trouve à 
la limite du partage des eaux entre l'Outaouais et la rivière Saint-Maurice et se démarque 
par un relief accidenté où l'altitude moyenne des sommets varie de 450 à 650 mètres. La 
rivière Matawin coule entre deux ensembles physiographiques distincts, soit les 
Laurentides, du côté sud, et les Hautes Terres Centrales appartenant au Bouclier 
canadien du côté nord. Tout le territoire traversée par la rivière Matawin se trouve à 
l'intérieur de la région géologique du Bouclier Canadien. Ainsi, la rivière entaille cette 
formation géologique et incise alternativement les dépôts sableux d'origine fluvio-
glaciaire et des moraines appartenant au socle datant de la dernière glaciation. On y 
retrouve toute la gamme des roches typiques du Bouclier canadien; des gneiss, des 
paragneiss et des roches de types granitoïdes qui sont toutes très résistantes à l'érosion. 
D'environ 210 km de longueur, la rivière Matawin s'écoule de l'ouest en est en longeant 
la bordure nord des contreforts des Laurentides jusqu'à sa confluence dans la 
rivière St-Maurice. Son cours est formé par une alternance de biefs caillouteux à 
écoulement turbulent, à cause de la pente plus raide, et de biefs sableux, à écoulement 
lent, avec un tracé pour ces sections, plutôt sinueux. 
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Le climat est du type subpolaire continental avec une précipitation totale annuelle 
d'environ 1000 mm et une température moyenne annuelle de 4 oc. Le bassin versant se 
situe à la ligne de transition de deux zones bioclimatiques, la zone de la forêt de feuillus 
et la zone de la forêt mixte (Laflamme 1995). Dans la partie du réservoir, c'est 1'érablière 
à bouleau jaune qui prédominerait, atteignant sa limite nord de distribution. Ces 
peuplements de feuillus se transformeraient graduellement en bétulaie jaune à sapin au 
nord du réservoir. Les essences prédominantes sont le peuplier faux-tremble, le bouleau 
à papier, le sapin baumier, le pin gris, 1'épinette blanche et le pin blanc (Hydro-Québec, 
2001). Quant à 1'affectation du sol, les activités anthropiques se limitent à 1'exploitation 
forestière. L'agriculture est quasi absente, car les terres et le climat n'y sont pas propices. 
Le barrage du lac Taureau a été construit en 1929 par la Shawinigan Water & 
Power Co. pour produire de 1'énergie hydroélectrique et rehausser la capacité du 
réservoir du barrage de la Gabelle construit sur la rivière Saint-Maurice. Sa réserve 
totale est estimée à 348 000 000 m3 d'eau. Situé au centre-sud du bassin versant de la 
rivière Matawin, le réservoir Taureau constitue la plus importante réserve d'eau 
artificielle de la région de Lanaudière et le plus grand plan d'eau d'activités 
récréotouristiques accessible autour de la région de Montréal. On qualifie d'ailleurs ce 
réservoir de « lac Taureau ». L'amplitude maximale de la variation du marnage du lac 
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formé en amont du barrage est environ 15 m. Après le réservoir Gouin, le réservoir 
Taureau représente le plus grand volume d'eau mobilisable à des fins de production 
hydroélectrique. Puisque le réservoir fait partie intégrante du complexe hydroélectrique 
de la rivière St-Maurice, il a été construit principalement afin de servir à emmagasiner 
1'eau pour renforcer la capacité de production de 1'énergie hydroélectrique des centrales 
hydroélectriques Gran-Mère, Shawinigan 2 et 3 et la Gabelle situées en aval sur le 
Saint-Maurice. Le réservoir Taureau est de type annuel, son remplissage se fait chaque 
année pendant le printemps au moment de la fonte de neige. Sa vidange, qui dure tout 
1'hiver, débute en novembre et se termine au début du mois d'avril. Ce mode de gestion a 
entraîné une inversion du régime hydrologique de la rivière en aval du barrage Taureau. 
En effet, d'après les travaux d'Assani et al. (2002), qui en ont quantifié 1'ampleur, les 
débits hivernaux représentent plus du tiers du total annuel et les débits printaniers, plus 
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que le cinquième de ce total, alors qu'ils constituent respectivement le dixième et la 
moitié en amont du barrage qui est sous régime naturel. 
La gestion du réservoir, qui dépend donc directement du complexe hydroélectrique 
de la rivière St-Maurice, est fonction de la demande en production d'énergie en période 
de pointe. Un débit maximal et minimal est par ailleurs établi pour le réservoir afin de 
répondre aux exigences de génération d'électricité avec un débit maximal sécuritaire de 
283 m3/s et un débit minimal de 3 m3/s. 
Les données journalières des débits sont mesurées de manière ininterrompue 
depuis le début de la construction du barrage en 1930 en amont (station Saint-Michel-
des-Saints) et juste en aval du réservoir. À la station de Saint-Michel-des-Saints, on 
mesure aussi les données de température et de précipitations depuis 1962. Les données 
des débits sont archivées par Environnement Canada jusqu'en 1994 et les années 
ultérieures, par Hydro-Québec qui nous a aimablement communiqué ses données. Les 
données climatiques et hydrologiques ont été extraites du site web du ministère 
d'Environnement Canada: 
(http://climat.meteo.gc.ca/advanceSearchisearchHistoricDataf.html?,et 
http://W\Vw.wsc.ec.gc.ca/index.html. consulté en mai 2013). 
2.2 Choix des sites d'étude et périodes d'échantillonnage 
Les sites d'échantillonnages sont localisés en aval du barrage Taureau, dans la 
Zone d'exploitation contrôlée (ZEC) Chapeau de paille (figure 2.1). La rivière Matawin 
possède un bon nombre d'îlots d'origines hydrogéomorphologiques différentes 
(Ibrahim 2009). Toutefois, tous les îlots échantillonnés pour cette étude proviennent d'un 
découpage de la plaine alluviale avoisinante. Ce phénomène s'explique par une 
migration latérale du chenal principal suite à une crue de débordement. Les îlots sont 
tous situés dans des tronçons sableux. En hiver, ils sont submergés par les lâchers d'eau. 
Au printemps, ils sont exondés, lors du remplissage du réservoir. Les trois îlots sont 
relativement proches des berges adjacentes et sont par conséquent facilement accessibles 
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par une petite embarcation (canot). Les caractéristiques de ces trois îlots sont résumées 
succinctement au tableau 2.1. Leurs images sont présentées à la figure 2.2. 
L'échantillonnage des plantes et des sols sur les trois îlots a été effectué en 2006 par 
Ibrahim (2009), et en 2010 et 20 Il (par nous-mêmes) aux mois de juin, juillet et août. 
Tableau 2.1 
Caractéristiques des trois îlots analysés 
Code d'îlot Superficie (ml) en 1995 Distance (en Km)* Forme 
géométrique 
C 41 553 6 ovale 
B 19737 39 Ovale allongée 
A 1953 48 Circulaire 
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Bassin versant de la rivière Matawin et localisation des sites d' étude 
(source: Ibrahim, 2009). 
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Figure 2.2 Vue aérienne de l'îlot C situé à 6 km du barrage de Matawin (photo prise 
en 1996). 
Figure 2.3 Vue aérienne de l'îlot B situé à 39 km du barrage de Matawin (photo 
prise en 1996). 
Figure 2.4 
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Vue aérienne de l'îlot A situé à 48 km du barrage de Matawin (photo 
prise en 1996). 
2.3 Étude de la végétation 
L'échantillonnage de la végétation a été effectué aux étés 2006, 2010 et 20 Il , le 
long de 4 transects de 1 mètre de large par 20 mètres de long évoluant à partir des 
4 extrémités des îlots vers leur centre (figure 2.5). Sachant que les îlots sont de forme 
ellipsoïdale ou circulaire, nous avons échantillonné le long de quatre rayons des 
deux axes orthogonaux. Les deux premiers transects étaient disposés le long de l'axe 
longitudinal de l'îlot (axe amont-aval). Les deux autres transects étaient disposés sur un 
axe perpendiculaire au grand axe. Dans chaque transect nous avons déterminé le nombre 
d'espèces dans 20 parcelles contiguës de 1m2 à partir de l'extrémité distale de l'îlot. 
Au laboratoire, les spécimens cueillis sur le terrain ont été séchés, pressés et 
conservés dans des herbiers et identifiés à l'espèce en se référant au guide 
d'identification de la flore Laurentienne (Marie-Victorin 1995). Cette identification a été 
effectuée par M. Benoît Tremblay en ce qui a trait aux espèces appartenant aux 
cypéracées et graminées. Afin de mieux comprendre la structure de la strate herbacée, 
nous avons aussi déterminé les espèces dominantes dans chaque quadrat inventorié. 
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Enfin, les espèces ont été classées en trois regroupements écologiques distincts selon la 
classification élaborée par Gauthier (1997) pour les espèces du Québec: espèces des 
milieux humides (H) et espèces facultatives des milieux humides (F). On a ajouté un 
troisième groupe écologique, à savoir, celui des espèces des milieux terrestres (T). 
Les données de la végétation ont été analysées à quatre niveaux hiérarchiques: 
1) à l'échelle du paysage, 2) des îlots, 3) des sites et 4) des parcelles. Les transects 
déployés dans les sites ont été divisés en quatre groupes de parcelles pour mesurer 
l'influence du gradient hydrique/de perturbation sur la végétation herbacée (figure 2.6). 
Ainsi, à chaque niveau d'analyse, on peut exprimer les données de la végétation à partir 
des échelles inférieures. Par exemple, la fréquence spécifique d'un îlot peut s'exprimer à 
l'échelle de l'îlot, des sites et/ou des parcelles. On peut aussi exprimer une donnée par 
type de sites, cumulée sur les trois îlots, ou en prenant la moyenne des trois îlots. Nous 
avons ainsi calculé différentes mesures associées aux trois types d' espèces et différentes 
mesures de la diversité et de la fréquence spécifique exprimées en fonction des niveaux 
d'analyse pour tenir compte de l'influence des échelles spatiales. Ces mesures sont les 
suivantes à l'échelle des îlots et des sites: 
Le nombre total d'espèces et le nombre d' espèces par groupes écologiques; 
la proportion des espèces des trois groupes écologiques; 
la fréquence spécifique cumulative totale et la fréquence spécifique cumulative 
par groupes écologiques; 
la fréquence spécifique cumulative relative des trois groupes écologiques. 
La fréquence spécifique cumulative désigne la somme des fréquences des espèces 
à l'échelle des parcelles, et la fréquence spécifique cumulative relative, le ratio de la 
fréquence spécifique cumulative des espèces des groupes écologiques sur la fréquence 
spécifique cumulative totale. 
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Figure 2.5 Plan d'échantillonnage de la végétation herbacée des îlots. 
Figure 2.6 Schéma des transects formant le gradient hydrique divisés en strates de 
parcelles. 
2.4 Analyse physico-chimique des sédiments 
Sur les îlots, des carottes de sédiments ont été prélevées jusqu'à une profondeur de 
15 cm à partir de la surface en éliminant l'humus. Après séchage, la moitié de ces 
sédiments, broyés, a servi à l'analyse chimique, l'autre moitié a servi à la détermination 
des caractéristiques granulométriques des sites après tamisage. Dans les sédiments, on a 
déterminé les éléments chimiques suivants: l'azote total (extraction par acide 
sulfurique), le phosphore total (extraction par acide chlorhydrique et par fluorure 
d'ammoniaque), le potassium (extraction par permanganate de sodium) et le carbone 
organique total (extraction par chromate de potassium et par sulfate ferreux). 
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2.5 Analyses statistiques 
Nous avons comparé les caractéristiques physico-chimiques des sédiments, de la 
richesse et de la fréquence spécifique pour l'ensemble des espèces d'une part, et par 
groupe écologique d'autre part, à l'échelle des sites, au moyen de la méthode univariée 
d'analyse de variance (anova) pour échantillons appariés, en incluant les variables année, 
site, îlot et quadrat comme facteurs de classification. Nous avons choisi l'approche 
univariée plus simple et connue parce qu'elle s'avère être plus puissante pour détecter de 
vraies différences avec de faibles tailles d'échantillons que la méthode multivariée moins 
contraignante, mais plus complexe à calculer. Cette dernière sépare en effet la variable 
dépendante à chaque niveau du facteur intra-sujet (mesures répétées) comme dans 
l'analyse de variance multivariée (manova) où plusieurs variables réponses sont 
analysées simultanément, ce qui diminue le nombre de degrés de liberté de l'erreur et 
peut conduire à l'échec de la détection d'effets qui sont significatifs avec la méthode 
univariée. Quand les tests sont en désaccord, cela peut être causé par l'influence des 
données extrêmes, ou par les conditions d'utilisation des tests qui ne sont pas satisfaites 
par les données, ou parce qu'un test est moins puissant que l'autre, Wilkinson (Systat 
Statistics manual, 1990. page 301) affirme, "If they [univariate and multivariate 
analyses] lead to different conclusions, you are usually [in 1988, if read "almost 
always"J safer trusting the multivariate statistic because if does not require the 
compound symmetry assumption ". Cette règle est généralement admise, mais pas pour 
de petits échantillons. La condition de dépendance des échantillons est prise en compte 
dans le calcul de l'erreur de chaque facteur produisant les valeurs de F critiques où 
chaque unité d'observation (sujet) est identifié par un code unique et traité comme 
« variable aléatoire» permettant de retrancher de la variation de la variable dépendante 
attribuable aux facteurs celle qui provient de la variation entre et pour les mêmes 
unités d'observation (inter et intra-sujet). La variable quadrat représente ici une 
portion de transect divisé en quatre groupes de quadrats délimitant un gradient 
d'humidité/productivité et de perturbation (figure 2.6). Au besoin, la variable dépendante 
a été transformée afin de linéariser les relations et respecter les conditions d'utilisation 
du test paramétrique, c'est-à-dire la continuité des données et l'homogénéité de la 
variance et de la covariance. 
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La similarité floristique des îlots, sites et quadrats, a été effectuée au moyen de 
l'indice ou le coefficient de communauté de Jaccard (Legendre & Legendre 2002). Nous 
avons choisi cet indice pour les trois raisons suivantes: 
cet indice est facile à calculer; 
en milieu fluvial , il peut être interprété comme une bonne indication sur le 
mode de dissémination des plantes. Les valeurs élevées de cet indice entre les 
sites indiquent que la dissémination par hydrochorie est dominante dans ce 
type de rivière; 
enfin, sur le plan statistique, l'indice permet de déterminer le degré de 
corrélation spatiale (effet de contagion) entre les sites. Les valeurs élevées 
indiquent que les mêmes espèces colonisent les sites successifs d' un même 
îlot. 
Cet indice (son complément) mesure la diversité de type Beta (diversité partagée 
entre deux sites). Sachant que la mesure de similarité entre les différents niveaux 
d'analyse ne correspond pas à une distance métrique, les positions relatives des points 
(espèces) ne peuvent être représentées dans un espace euclidien. C'est la raison pour 
laquelle on a utilisé un coefficient binaire (présence-absence) asymétrique. Ce 
coefficient est considéré comme étant asymétrique et par conséquent ne prend pas en 
compte la double absence d'une espèce comme étant une mesure de similarité. La 
présence d'une espèce étant plus informative que son absence du point de vue statistique. 
Celle-ci peut être due à plusieurs facteurs et ne reflète pas nécessairement une différence 
dans le milieu (Legendre & Legendre 1998). L'équation de l'indice de Jaccard s'écrit 
comme suit: 
Ij = 100 x (c)/(a+b-c) 
où a et b étant respectivement le nombre d'espèces du premier relevé Xa et le 
nombre d'espèces du second relevé Xb, c étant le nombre d'espèces en commun entre le 
premier et le second relevé. 
CHAPITRE III 
RÉSULTATS 
3.1 Comparaison des données hydroclimatiques 
La saison hydroc1imatique 2010 sous influence de El NiflO a été particulièrement 
sèche en comparaison avec la moyenne des dernières années (figure 3.1) comme le 
montrent les débits lâchés en aval (figure 3.2) durant les trois années étudiées. En ce qui 
concerne les précipitations (figure 3.3), les précipitations totales reçues enregistrées à la 
station de Saint-Michel-des-Saints pendant la période végétative (avril à septembre) ont 
été plus faibles en 2010 (440 mm) qu'en 2006 (745 mm) et 2011 (641 mm). On a 
enregistré presque deux fois moins de précipitations en 2010 que durant les deux autres 
années. Ce déficit de précipitations a généré une sécheresse hydrologique qui s'est 
traduite ' par une interruption complète des lâchers d'eau en aval du barrage. On a ainsi 
enregistré un record de 161 jours consécutifs sans le moindre lâcher d'eau en aval du 
barrage depuis son érection. Cette durée fut respectivement de 28 jours en 2006 et 
30 jours en 2011 (figure 3.4). Ainsi, le déficit cumulatif des débits durant la saison 
végétative en 2010 correspond à 97 % des débits totaux d'une saison hydrologique 
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Figure 3.1 Pourcentage des débits totaux des dernières années par rapport à une 
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Figure 3.2 Débits journaliers moyens en aval du barrage Matawin des trois années et 
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Comparaison des précipitations totales cumulatives pendant la période 
végétative en 2006, 2010 et 20 Il. 
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Figure 3.4 
Année 
Variabilité interannuelle du nombre de jours sans lâcher d'eau en aval du 
barrage Matawin durant la période végétative. 
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3.2 Comparaison des caractéristiques physicochimiques des sédiments 
La sécheresse hydrologique de 2010 a été accompagnée d'une réduction de la 
proportion de sédiments fms (argile et limon) des dépôts sablonneux des îlots, plus 
prononcée sur les deux îlots les plus près du barrage (figures 3:5 et 3.6). À l'été 2011, les 
sites CS des îlots B et C n'ont pas de données physicochimiques. Le limon représentait 
en moyenne 25 % de la masse des échantillons de sédiment en 2006 contre 7 % en 2010 
et 8 % en 2011 tandis que l'argile comptait pour 6 % en 2006, 3 % en 2010 et 8 % en 
2011. Spécifiquement, le site amont de l'îlot C est constitué presque exclusivement de 
carbone organique (matière sèche) provenant de l'accumulation et la décomposition des 
touffes denses de plantes graminoïdes pérennes. Enfin, les plus fortes teneurs en argile, 
pour tous les sites des trois années confondus, s'observent sur les sites aval des îlots A et 
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Comparaison de la teneur en argile des sédiments des trois îlots en 2006 
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Comparaison de la proportion en limons des sédiments des trois îlots en 
2006, 2010 et 2011. 
Aucun changement notable des caractéristiques chimiques (azote, phosphore, 
potassium) des sédiments n'a été détecté à l'année de sécheresse hydrologique par 
rapport à l'année 2006 tandis que les concentrations des cations phosphore total et 
potassium ont diminué en 2011 (figure 3.7). 
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Figure 3.7 Comparaison de la teneur en N, K, P et CO des sédiments des trois îlots 
en 2006, 2010 et 2011. 
3.3 Comparaison des caractéristiques de la végétation 
3.3.1 Richesse spécifique, nombre d'espèces et proportion par écotype 
Le tableau 3.1 présente les résultats de la richesse spécifique et du nombre 
d'espèces par écotype retrouvé sur les trois îlots. À première vue, on observe que la 
richesse spécifique est plus grande à l'année de sécheresse hydrologique de 2010 avec 
64 espèces, soit 8 espèces de plus qu'en 2006 et 22 de plus qu'en 2011. D'autre part, par 
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rapport à l'été 2006, l'été 2010 a connu le plus important changement de sa composition 
floristique (turnover), avec 22 nouvelles espèces, en excluant les 8 espèces 
additionnelles. Décliné par écotype, on trouve, en valeur absolue, 13 espèces humides de 
plus et 5 espèces terrestres de moins en 2010 relativement aux effectifs de 2006. En 
20 Il , la diversité des trois groupes écologiques a subi une baisse significative par 
rapport aux effectifs de l'année précédente, affectant proportionnellement davantage les 
espèces facultatives et terrestres. On trouve ainsi 9 espèces humides de moins sur les 
36 espèces de l'année précédente, 6 espèces facultatives de moins sur 16 et 7 espèces 
terrestres de moins sur 12. En proportion du nombre total d'espèces, on trouve que les 
espèces humides comptent pour une plus grande fraction au cours des trois relevés, 
passant de 41 % en 2006 à 56 % en 2010 puis à 64 % en 2011. À l'inverse, la proportion 
des espèces terrestres diminue concomitamment, passant de 30 % en 2006 à 19 % en 
2010 puis 12 % en 2011. Pour ce qui est des espèces facultatives, leur proportion a 
légèrement diminué, passant de 29 % en 2006 à 24 % en 20 Il. 
Tableau 3.1 
Nombre et proportion d'espèces par écotype 
2006 2010 2011 
H 23 36 27 
41 56 64 
F 16 16 10 
29 25 24 
T 17 12 5 
30 19 12 
En italique, la proportion d'espèces. 
3.3.2 Ricbesse spécifique, nombre d'espèces et proportion des écotypes par îlot 
La comparaison de la richesse spécifique des trois îlots en 2006, 2010 et 20 Il est 
présentée au tableau 3.2. Il ressort de ce tableau que la richesse spécifique varie d'une 
année à l ' autre et d'un îlot à l'autre. Cette variation est caractérisée par une hausse 
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systématique pour les trois îlots en 2010 suivie d'une baisse systématique en 2011 par 
rapport aux effectifs des années antérieures. L'analyse de variance à trois critères de 
classification pour mesures répétées de la richesse spécifique totale (annexe C) à 
l'échelle des sites montre un effet significatif de l'année (p = 0,004). Le changement le 
plus important a été observé sur les îlots A et B. Le nombre d'espèces y a d'abord 
presque doublé entre 2006 et 2010 pour diminuer ensuite de plus de moitié en 2011 
(tableau 3.2). D'une année à l'autre, la richesse de l'îlot C est demeurée la plus stable, 
avec des variations deux fois moins grandes que celle des deux autres îlots. Il apparaît 
aussi que l'écart de la richesse entre les îlots est généralement la plus faible en 2006. 
Lorsqu' on analyse les trois groupes écologiques séparément (tableau 3.3), les 
changements ont surtout affecté les groupes écologiques des espèces inféodées aux 
milieux humides (p < 0,001) et les espèces terrestres tandis que le nombre d'espèces 
facultatives ne présente pas de variations interannuelles significatives (p = 0,063). 
Le nombre d'espèces du premier groupe écologique a plus que doublé sur les trois îlots 
entre 2006 et 2010; avec un accroiss~ment plus important d'espèces avec la distance des 
îlots par rapport au barrage. Les îlots C, B et A gagnent ainsi 12, 15 et 17 espèces 
humides respectivement. Quant au second groupe écologique, il a complètement disparu 
sur deux îlots en 2011. Pour ce qui est de la proportion du nombre d'espèce des écotypes 
par îlot, on remarque que pour chacun des écotypes celle-ci est la plus homogène à des 
années différentes. Ainsi, la proportion des espèces humides des trois îlots est la plus 
homogène à l'année 2010, en 2011 pour les espèces facultatives et en 2006 pour les 
espèces terrestres. Finalement, la proportion du nombre d'espèces humides (terrestres) 
des trois îlots augmente (diminue) au cours des trois années, à l' exception de l'îlot C en 
20 Il où elle demeure stable. 
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Tableau 3.2 
Richesse spécifique par îlot 
Îlot 2006 2010 2011 
A 38 52 26 
B 37 52 28 
C 39 46 36 
Tableau 3.3 
Nombre et proportion (italique) d'espèces par écotypes et îlots 
2006 2010 2011 
H F T H F T H F T 
A 14 13 11 31 10 11 20 6 0 
37 34 29 54 18 19 77 23 0 
B 17 10 10 32 11 9 21 7 0 
46 27 27 59 20 17 75 25 0 
C 15 13 11 27 13 6 21 10 5 
38 33 28 57 28 13 58 28 14 
3.3.3 Fréquence spécifique totale, fréquence spécifique et proportion des écotypes 
Le tableau 3.4 présente la fréquence spécifique des trois écotypes ainsi que leur 
proportion et la fréquence spécifique totale pour les trois années. On constate que la 
fréquence spécifique totale a plus que doublé en 2010 pour ensuite diminuer de presque 
40 % en 2011 par rapport aux années précédentes. Pour ce qui est des écotypes, on 
trouve que leur fréquence spécifique est relativement faible et homogène en 2006 tandis 
qu'en 2010 celle des espèces humides a plus que quintuplé alors que celle des espèces 
facultative et terrestre est restée pratiquement inchangée, et qu'en 2011 elle diminue 
chez les trois écotypes. Les tableaux 3.5 et 3.6 présentent les mêmes résultats déclinés 
par îlot. On y voit que d'une année à l'autre, la répartition de la fréquence spécifique 
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totale entre les trois îlots n'est pas la même, mais l'îlot C compte la plus faible proportion 
les deux dernières années. Par exemple, la fréquence spécifique cumulative des îlots est 
la plus équitable en 2006 et inversement en 2010 où elle augmente avec la distance au 
barrage. Ainsi, par rapport aux effectifs de l'année 2006, on enregistre 225 fréquences de 
plus sur l'îlot C, 454 sur l'îlot B et 595 sur l'îlot A. En ce qui a trait à la fréquence 
spécifique des écotypes par îlot (tableau 3.6), on trouve que celle des espèces humides 
quadruple en 2010 tandis que celle des espèces facultatives et terrestres reste 
sensiblement la même, sauf sur l'îlot C où il y a diminution des espèces terrestres. En 
20 Il , la fréquence spécifique des trois écotypes diminue, particulièrement chez les 
espèces terrestres où elles disparaissent sur deux des trois îlots. 
Tableau 3.4 
Fréquence spécifique cumulative et relative (italique) par écotypes 
2006 2010 2011 
H 329 1661 1157 
34 74 84 
F 393 397 220 
41 18 16 
T 230 192 7 
24 9 0,5 
Tableau 3.5 
, 
Fréquencè spécifique cumulative et relative (italique) par îlots 
2006 2010 2011 
A 322 926 444 
34 41 32 
B 269 725 568 
28 32 41 
C 363 599 372 
38 27 27 
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Tableau 3.6 
Fréquence spécifique cumulative et relative (italique) des trois écotypes par îlots 
2006 2010 2011 
H F T H F T H F T 
A 134 93 95 669 166 91 389 55 0 
42 29 30 72 18 10 88 12 0 
B 102 124 43 569 109 47 478 90 0 
38 46 16 78 15 6 84 16 0 
C 105 166 92 423 122 54 290 75 7 
29 46 25 71 20 9 78 20 2 
3.3.4 Nombre total d'espèces et proportion des écotypes par sites 
Tel que présenté au tableau 3.7, l'écart maximal du nombre total d' espèces entre 
les types de site diminue au cours du temps, passant du simple au double en 2006, à 
quinze espèces en 2010 et à six en 20 Il. Les sites amont sont les seuls à avoir connu une 
diminution du nombre d'espèces à l'année de sécheresse sous influence d'El Nifio en 
2010. L'analyse de variance du nombre d'espèces des sites montre d'ailleurs un effet 
significatif de l'interaction site* AN sur le nombre total d'espèces (p = 0,05) et le nombre 
d'espèces terrestres (p = 0,013). L'effet de la variable site n'est significatif qu'à l'année 
2010 (KW-X2 = 7,86 df= 3 P = 0,049), où les sites amont ont en moyenne moins 
d'espèces terrestres que les sites aval. Les sites aval et chenal secondaire d'une part, et 
chenaux secondaire et principal d'autre part, montrent les plus fortes variations du 
nombre d'espèces avec un gain de 20 espèces entre 2006-2010 suivies d'une perte 
équivalente entre 2010-2011 respectivement. Quant à la proportion des écotypes, elle est 
la plus homogène entre les 4 types de sites à l'année de sécheresse hydrologique pour les 
espèces humides (58-66 %) et la moins en 2011 (59-79 %) où la proportion d'espèces 
humides des sites chenal secondaire est au minimum 13 % inférieure (tableau 3.8). La 
même proportion pour les espèces facultatives est la plus homogène en 2006 (28-33 %) 




Nombre total d'espèces par type de sites 
2006 2010 2011 
Amont 46 38 29 
Aval 23 44 28 
Chenal Pr 31 47 26 
Chenal Sec 33 53 32 
Tableau 3.8 
Proportion des trois écotypes par type de sites 
2006 2010 2011 
H F T H F T H F T 
Amont 39 28 33 66 21 13 79 21 0 
Aval 48 30 22 59 16 25 72 24 3 
Chenal 
Pr 44 28 28 54 21 15 78 19 4 
Chenal 
Sec 36 33 30 58 25 17 59 28 13 
3.3.5 Proportion d'espèces uniques et fréquence spécifique moyenne 
Le tableau 3.9 présente les résultats de différentes mesures de la fréquence relative 
moyenne des espèces uniques. On y observe que les espèces uniques par îlot sont en 
proportion plus nombreuses en 2006 (22±7) et 2010 (19±1) qu'en 2011 (l4±8). À 
l'année 2006, l'îlot A compte une proportion deux fois plus grande d'espèces uniques que 
l'îlot C (15) et inversement en 2011 où ce dernier en compte trois fois plus que l'îlot B 
(7). La fréquence cumulative relative moyenne d'espèces uniques par site groupé par îlot 
est plus faible en 2010 (21±3) comparativement aux années 2006 (28±4) et 2011 (26±8). 
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Groupées par type de site, la fréquence cumulative relative moyenne d'espèces uniques 
est aussi la plus faible à l'année El Nifio (21±5) et la plus grande en 2006 (29±5). Elle est 
significativement plus faible sur les sites amont (0,22) en 2006 et plus grande sur 
les sites CS en 2010 (0,27) et 2011 (0,31). La fréquence spécifique moyenne d'espèces 
uniques pour les 12 sites des trois îlots est la plus faible en 2010 (20±8) comparé aux 
années 2006 (28±8) et 2011 (27±13). Les sites amont et/ou aval comptent la plus faible 
proportion d'espèces uniques à l'une ou l'autre des trois années et inversement pour les 
sites CP et lou CS. Le tableau 3.10 montre que la fréquence des espèces recensées dans 
au moins 3 parcelles est présente en moyenne dans un plus grand nombre de sites en 
2010 (7,4) et 2011 (6,9) qu'en 2006 (4,7). Similairement, ces espèces sont présentes dans 
deux fois plus de parcelles en 2010 (46) et 2011 (44) qu'en 2006 (21). Ainsi, par site, les 
espèces sont en moyenne présentes dans 4,4 parcelles en 2006, 6,2 parcelles en 2010 et 
6,4 parcelles en 2011. Les espèces d'un îlot sont en moyenne présentes dans un plus 
grand nombre de parcelles sur l'îlot A (22) en 2010; sur les îlots A (19) et B (22) en 
20 Il et varie de 9-12 parcelles entre les 3 îlots en 2006 (tableau 3.11). 
Tableau 3.9 
Proportion d'espèces uniques à différents niveaux d'analyse 
2006 2010 2011 
îlot 22±7 19±1 14±8 
site 29±5 21±5 25±4 
sitelîlot 28±4 21±3 26±8 
ilotsite 28±8 20±8 27±13 
Tableau 3.10 

















Fréquence spécifique individuelle moyenne par îlot 
2006 2010 2011 
A 12 22 19 
B 9 17 22 
C 11 16 13 
3.3.6 Fréquence spécifique cumulative relative des espèces 
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Tel que présenté par la figure 3.8, la fréquence cumulative relative des espèces est 
la plus inégale durant les années 2006 et 20 Il, où les espèces dominantes comptent pour 
une plus grande proportion de la fréquence spécifique cumulative totale. L'écart est 
particulièrement prononcé en 2006 où, l'espèce la plus fréquente compte pour presque le 
double (0,13) de la fréquence relative de la seconde espèce la plus fréquente (0,07). En 
2006, les dix espèces les plus fréquentes comptent pour 56 % de la fréquence cumulative 
totale, 54 % en 2010 et 69 % en 20 Il. Trois fois plus d'espèces (9) sont dominantes dans 
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Figure 3.8 Courbe d'accumulation de la fréquence cumulative relative des espèces 
pour les trois années. 
3.3.7 Patron de distribution des écotypes le long du gradient hydrique 
Le patron de distribution de la fréquence spécifique cumulative moyenne le long 
du gradient hydrique des sites est significativement différent pour les espèces humides 
(F = 17,15; P < 0,001) et terrestres (F = 5,52; p < 0,001) à l'année 2006 (figure 3.9). La 
fréquence des espèces humides augmente ainsi des parcelles intérieures plus sèches des 
îlots vers les parcelles extérieures plus humides et inversement pour les espèces 
terrestres. Quant à la similarité entre les paires de quadrats (1-5) du gradient écologique, 
elle est plus élevée entre les quadrats situés aux extrémités opposées du gradient 
hydrique à l'année 2006 seulement (annexe E). L'effet de la variable quadrat (1-5) est 
aussi significatif à l'année hydrologique 2006 sur la proportion d'espèces humides 
(p < 0,001) et terrestres (p < 0,001) (Tableau C3 et annexe D). 
Figure 3.9 
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Distribution de la fréquence spécifique moyenne (±sd) des espèces 
humide et terrestre le long du gradient hydrique en 2006. 
3.3.8 Similarité compositionnelle entre années, îlots et sites 
Les valeurs des coefficients de similitude de Jaccard des îlots sont présentées au 
tableau 3.12. Il ressort de ce tableau trois observations majeures: 
Les valeurs de ces coefficients sont plus élevées (> 50 %) pour les mesures 
effectuées sur la même année. En d'autres termes, la similarité floristique de 
trois îlots est plus forte durant la même année. La plus forte valeur du 
coefficient a été observée entre les îlots B et C en 2010. 
Les valeurs des coefficients de similitude de Jaccard ne dépendent pas de la 
distance de l' îlot au barrage. 
La similarité floristique pour un même îlot est la plus grande entre 2010 et 
2011 (0,38-0,48). 
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Pour ce qui est de la similarité moyenne entre les sites d'un même îlot, elle est la 
plus grande et homogène sur les îlots A (0,61±0,03) et B (0,55±0,07) en 2010 (voir 
Annexe F). La similarité moyenne des sites de l'îlot C'est la plus faible et stable 
(0,34-0,38±0,1 0-0, 15) d'une année à l'autre, tandis que pour les deux autres îlots elle 
varie de plus de 50 %. Quant à la similarité par types de site, on trouve que les sites aval 
sont les plus dissemblables (0,26-0,33) en 2006, de même que les sites amont 
(0,21-0,45) en 2010. 
Tableau 3.12 
Valeurs des coefficients de similitude de Jacquard 
A2006 B2006 C2006 A2010 B2010 C2010 A2011 B2011 
B2006 53,1 
C2006 54 52 
A2010 28, 4 30,6 28 
B2010 29,6 35,8 29,2 68,2 
C2010 23 ,2 29,2 32,3 62,5 71,2 
A2011 30,6 31 ,3 27,5 35,1 33,3 35,2 
B2011 26,9 30 28,9 32,8 39 36,4 68,8 
C2011 35,6 40,4 41 ,5 43 ,1 42,9 48,2 59 60 
3.3.9 Relations entre les facteurs abiotiques et la proportion des écotypes 
Afin de mieux interpréter l' effet de la variation interannuelle des débits en aval du 
barrage Taureau sur la proportion d' espèce par écotypes, nous avons calculé les 
coefficients de corrélation entre les variables physico-chimiques et la proportion des 
écotypes sur chaque site pour les trois années. Les valeurs des coefficients de corrélation 








particulièrement chez les espèces facultatives la première année, tandis qu'en 2011 les 
valeurs sont élevées chez les espèces de milieux humides et facultatives. 
Spécifiquement, la proportion des espèces de milieux humides est négativement corrélée 
à tous les facteurs abiotiques sauf la teneur en sable en 2006 et 20 Il , tandis que la 
proportion des espèces facultatives des milieux humides est négativement corrélée à la 
teneur en limon et argile en 2010 et inversement en 20 Il. Enfin, la proportion des 
espèces de milieux terrestres est positivement corrélée à la teneur en phosphore et en 
argile en 2010. 
Tableau 3.13 
Valeurs des coefficients de corrélation entre les variables abiotiques et 
la proportion des écotypes 
2006 2010 2011 
H F T H F T H F 
-0,296 0,325 0,112 -0,217 -0,304 0,151 -0,782 0,343 
-0,389 -0,046 0,14 -0,706 -0,224 0,44 -0,475 0,207 
0,259 0,001 0,097 0,363 0,088 0,009 -0,773 0,579 
0,287 -0,035 -0,166 0,171 0,122 0,043 0,814 -0,583 
-0,279 0,055 0,181 -0,007 -0,64 0,09 -0,784 0,649 








Les résultats de l' analyse en composantes principales effectuée sur la matrice des 
pourcentages des écotypes des 12 sites pour les trois années (annexe E) sont résumés au 
tableau 3.14 et sur la figure 3.10. La variance cumulative totale expliquée par l' espace 
des deux axes principaux compte pour 53,7 % de la variabilité totale du pourcentage des 
écotypes des sites. Les valeurs des contributions (poids) des écotypes pour les 
trois années sur les deux composantes principales indiquent que celles-ci ne permettent 
pas de différencier les années. En effet, les deux axes sont corrélés entre eux aux années 
2006 et 2010. Le premier axe est positivement corrélé au pourcentage des espèces de 
milieux terrestres en 2010 et 2011 et négativement à celui des espèces de milieux 
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humides et terrestres des années 2010 et 20 Il , et 2006 respectivement. Le second axe 
est positivement corrélé au pourcentage des espèces de milieux humides en 2006 et 
inversement à celui des espèces facultatives de milieux humides en 2006 et 2010. En 
revanche, l 'ACP sépare les sites en fonction de leur position spatiale. Tel que présenté à 
la figure 3.10, le premier axe sépare les sites aval et chenal secondaire d'une part, avec 
des scores positifs, des sites amont, avec des scores négatifs, tandis que le second axe 
sépare les sites de l'îlot B, avec des scores négatifs, des autres sites. Le premier axe 
sépare ainsi les sites d' après leur position par rapport au chenal en fonction des 
pourcentages d'espèces terrestres en 2006 et 2010 et d ' espèces humides en 2010 et 
20 Il. Le second axe quant à lui sépare les sites en fonction des pourcentages des 
espèces humides en 2006 et facultatives en 2010. Autrement, les axes séparent les sites 
en fonction des variations interannuelles des pourcentages des espèces humides et 
terrestres entre 2006 et 2010. Les sites qui ont connu une hausse significative du 
pourcentage d'espèces humides ont des scores négatifs sur l 'un ou l' autre des deux axes, 
et inversement les sites qui ont connu une hausse significative du pourcentage d' espèces 
terrestres ont des scores positifs. 
Tableau 3.14 
Saturations des pourcentages des trois groupes écologiques pour les trois années. 
2006 2010 2011 
H F T H F T H F T VE(%) 
PC1 0,193 0,329 -0,548 -0,644 -0,208 0,772 -0,728 0,565 0,632 0,305 











































Figure 3.10 Position des sites dans l'espace définit par les deux premières 
composantes principales significatives. 
CHAPITRE IV 
DISCUSSION 
Bien que survenant dans la région Pacifique tropicale centrale, El Nino est un 
phénomène atmo-océanique dont les impacts climatiques et hydrologiques sont 
planétaires. Selon Shabbar (2006), El Nino est considéré comme un des principaux 
facteurs de la variabilité climatique au Canada. Ainsi, plusieurs auteurs ont déjà observé 
une corrélation significative entre ce phénomène et les précipitations, la température et 
les débits de rivières (p. ex. Anctil et Coulibaly, 2004; Assani et al., 2009; 2010; 2011a; 
2011b; Coulibaly et Burn, 2004; 2005; Shabbar, 20006; Shabbar et al., 1997). Dans la 
partie méridionale du Canada, les épisodes El Nino sont généralement associés à une 
température hivernale au-dessus de la normale, mais à des précipitations hivernales au-
dessous de la normale. 
Dans le bassin versant de la rivière Matawin, l'épisode El Nino 2009/2010 a été 
associé à une forte diminution des précipitations dont le déficit cumulé pendant la 
période végétative en 2010 a dépassé 50 %. Ce déficit a eu un impact important sur la 
gestion des eaux en aval du barrage Matawin. Rappelons que ce barrage a été construit 
principalement pour alimenter en hiver les centrales hydroélectriques construites en aval 
sur la rivière Saint-Maurice. Pour éviter toute pénurie en eau en raison de ce grave 
déficit pluviométrique survenue au printemps et en hiver en 2010, on a stocké toute l'eau 
provenant de l'amont dans le réservoir. Il s'est ainsi produit une grave sécheresse 
hydrologique en aval du barrage. Cette sécheresse s'est traduite par plus de 130 jours 
sans le moindre lâcher d'eau au niveau du barrage. C' est la plus longue séquence de 
périodes sans lâcher d'eau depuis la construction du barrage. Néanmoins, toutes les 
longues séquences des jours sans lâcher d'eau en aval du barrage ne sont pas associées 
aux épisodes El Nino. De fait, si on considère les 30 dernières années (figure 4.1), 
l'événement El Nino 2009-2010 n'est pas l'épisode le plus intense observé depuis les 
30 dernières. Il n'existe donc pas une corrélation entre l' intensité des épisodes El Nino et 
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la durée du nombre des jours sans lâchers d' eau en aval du barrage de Matawin. Ainsi, 
les épisodes El Nina des années 1982/83 et 200712008, considérés comme les plus 
intenses depuis le 20e siècle, ne sont pas associés à des séquences particulièrement 











Historical Sea Surface Temperature Index 
~L-__ L-__ ~ __ ~ __ ~ __ ~ __ ~ __ ~ __ ~ __ -L __ -L __ -L __ -L __ -L __ ~ __ -L~ 
1982 1984 1986 1988 1990 1992 1994 1996 1998 2000 2002 2004 2006 2008 2010 2012 
Time Period 
Figure 4.1 Variation de la température de surface océanique dans la région 
Nino3.4 au cours des 30 dernières années. 
Les pics rouges correspondent à l 'occurrence des épisodes El N iflO 
(source : http://iri.columbia.edu/climateIENSO/currentinfo/QuickLook.html) 
4.1 Relation entre l'hydrologie et la variation des classes granulométriques des 
sédiments des îlots 
En ce qui concerne la composition physico-chimique des sédiments des îlots, le 
changement le plus important est la diminution significative de la teneur en argile et en 
limon observée à l' année 2010 sur les trois îlots. Cette diminution résulte sans le 
moindre doute de l' érosion de ces particules fmes. En raison de la diminution des débits 
en 2010, on peut affirmer que cette diminution ne s' était pas produite à cette année. 
L'analyse des débits journaliers lâchés en aval du barrage entre 2006 et 2010 révèle que 
les débits étaient particulièrement élevés durant les quatre années qui ont précédé 2010 
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(figure 4.2). En effet, des débits supérieurs à 150 m3/s capables d'éroder les particules 
fines ont été fréquemment lâchés durant ces années. Ceci peut donc expliquer la 
diminution de la quantité des limons et d'argiles sur les îlots observée en 2010. Ce 
phénomène d'érosion des îlots en aval du barrage a été bien documenté par Hubert 
(2011). En règle générale, les îlots situés en aval du barrage sont soumis aux processus 
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Comparaison de la variabilité des débits journaliers lâchés en aval du 
barrage durant la période végétative de 2006 à 2009. 
Puisque l'îlot A est le plus éloigné du barrage et reçoit les eaux de ruissellement 
d'une plus vaste région du bassin versant de la rivière Matawin, sa teneur en éléments 
fins est restée relativement stable malgré l'événement El Nino qui a asséché le lit une 
grande partie de l'année. Cela peut supposer l' existence de l'effet d'estompement causé 
par les apports sédimentaires provenant des affluents du bassin versant et des biefs de la 
rivière Matawin sur les caractéristiques sédimentaires des îlots. Les affluents contribuent 
possiblement au maintien des caractéristiques sédimentologiques de l' îlot A en raison de 
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leur régime naturel et de l'érodibilité de leurs biefs. L'ajustement des tributaires à la 
diminution du débit d'une rivière causée par la présence de réservoir se manifeste entre 
autres par une augmentation de l'érosion des berges près de la confluence pour 
compenser la diminution de la charge sédimentaire associée à l'incision et la diminution 
de la surface du chenal principal (Petts 1979). Le principal effet des changements d'un 
cours d'eau principal sur les tributaires va souvent être un changement dans leur 
niveau de base. Plusieurs raisons existent pour cela (Germano ski & Ritter 1988): 
(i) la dégradation du lit du chenal va diminuer le niveau d'eau du tronçon de la rivière à 
n'importe quel débit; (ii) l'élargissement du chenal par l'érosion des berges du tronçon de 
la rivière va produire le même effet; et (iii) si la régulation de l'écoulement est 
significative, le débit maximal du tronçon de la rivière va être hors de phase avec le 
débit maximal des cours d'eau tributaires non régulés. Le troisième effet a, par exemple, 
été noté au Canada où les tributaires s'ajustent en dégradant leur lit près de la jonction 
avec le chenal principal (Kellerhals & Gill 1973). 
À l'opposé, les deux îlots les plus proches du barrage (C : 6 km et B : 39 km vs 
A : 48 km), dont la contribution relative des débits relâchés en aval du barrage est plus 
importante, ont été particulièrement affectés par l'absence de débits provenant du 
réservoir qui est leur source principale de sédiments fins. Le réservoir est la 
source principale de sédiments fins des tronçons en aval de celui-ci par son remplissage 
annuel au printemps qui crée la charge sédimentaire annuelle contribuant au bilan 
sédimentologique des îlots. Les débits relâchés au printemps sont donc une source 
importante de sédiments fins pour les îlots et les plantes qui y sont inféodées, malgré 
leur faible importance relativement aux débits hivernaux qui au contraire peuvent être 
érosifs. En effet, durant la saison de croissance la végétation des îlots augmente la 
friction et favorise le dépôt de sédiments fins. Les relâchements de débits printaniers en 
aval du barrage occupent donc une plus grande importance sur les apports en sédiments 
fins des îlots dont les phases d'accumulation et/ou d'érosion ont été intimement liées à la 
gestion du réservoir comparativement à l'îlot d'érosion. 
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4.2 Historique géomorphologique des îlots et variation interannuelle de la 
végétation 
Les résultats des caractéristiques de la végétation herbacée des îlots peuvent 
s'expliquer par des facteurs responsables de l'évolution géomorphologique des îlots à la 
suite du changement du mode de gestion du barrage au cours des années 1960 tel que 
documenté par Ibrahim (2009). L'emplacement relatif des îlots par rapport au barrage est 
fortement corrélé à leur évolution géomorphologique distincte. On distingue ainsi trois 
trajectoires géomorphologiques selon l'emplacement des îlots par rapport au barrage: un 
bilan d'accumulation positif pour l'îlot C (6 km) situé dans le bief immédiatement en 
aval du barrage, une phase d'alternance de sédimentation et d'érosion pour l'îlot B 
(39 km) situé dans le bief médian, et fmalement un lent régime d'érosion pour l'îlot A 
(48 km) situé dans le bief inférieur près de la confluence avec la rivière Saint-Maurice. 
L'influence des évolutions géomorphologiques distinctes des îlots peut aussi être 
retracée dans l'analyse de la variabilité interannuelle de la végétation de la présente 
étude. Par exemple, les deux îlots qui ont subi des phases d'érosion significatives 
(A: 48 km et B: 39 km) comptent six espèces de plus que l'îlot d'accumulation 
(C : 6 km) à l'année El Nino. En outre, par rapport à l'été 2011 , les îlots A et B comptent 
presque le double d'espèces en 2010, alors que l'îlot C en compte seulement dix de plus 
sur 36. Même entre les deux îlots plus près de la confluence, l'influence de leur 
hydrogéomorphologie est visible sur la fréquence spécifique cumulative observée à 
l'année de sécheresse hydrologique. L'îlot A situé dans un bief rapide compte ainsi 
200 fréquences de plus que l'îlot B situé dans un bief lent, dont la moitié est attribuable 
aux espèces humides. Si on considère que les graines et propagules de la majorité des 
espèces sont déposées sur les îlots principalement durant les crues automnales et 
hivernales, et qu'aucune perturbation majeure n'est ensuite venue affecter les îlots 
durant l'année de sécheresse hydrologique, on peut alors considérer que la 
richesse spécifique observée au cours de l'année El Nino reflète les caractéristiques 
hydrogéomorphologiques des îlots, sachant que les conditions de germination ' et de 
croissance des plantes y étaient plus favorables. L'érosion est un phénomène intégral des 
processus géomorphologiques qui contribuent à maintenir l' établissement des plantes 
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rIverames et la succeSSIOn des communautés végétales, en exposant les couches 
sédimentologiques d' âges différents favorisant le maintien de la diversité écologique 
(Steiger et al. 2005, Tabacchi & Planty-Tabacchi 2005). En effet, l'érosion peut 
améliorer les conditions de germination des graines enfouies dans le substrat au fil des 
ans en exposant celles-ci à des conditions environnementales favorables (lumière, 
échanges de gaz, température, nutriments) en plus de créer des zones d'hétérogénéité 
spatiale et environnementale, contrairement à la sédimentation qui favorise plutôt la 
dormance et la préservation des graines (Blom et al. 1990). Ainsi, la plus grande 
richesse et la fréquence spécifique des îlots A (48km) et B (39km) peuvent être liées à 
l'effet de l'érosion plus prononcée sur ces îlots en raison de leur éloignement plus 
important du barrage qui augmente la force des crues durant les années humides comme 
en 2006-2009. 
L'âge et les caractéristiques géomorphologiques des îlots peuvent, nonobstant leur 
position relative dans le chenal par rapport au barrage, expliquer les écarts de la richesse 
et de l'abondance spécifique observés à l'année de sécheresse extrême. En effet, malgré 
que les barrages peuvent retenir les graines/propagules (Liu et al. 2009), des études ont 
montré que la richesse spécifique retrouvée dans le flot d'eau récupère sur de courtes 
distances en aval des réservoirs (p. ex. 3 km; Merritt & Wohl 2006) à partir des influx 
locaux. La plus forte fréquence spécifique cumulative de l'îlot A l'année El Nina peut 
ainsi s'expliquer par le fait qu'il se situe dans un bief rapide ce qui augmente la 
turbulence et le taux de déposition des graines provenant d'une plus grande superficie du 
bassin versant tandis que lors des années humides l'érosion prédominante empêche la 
régénération des plantes à partir des graines, ce qui n'est pas le cas de l'îlot B qui se 
trouve dans un bief lent. L'îlot C ayant connu la plus grande et rapide augmentation de 
superficie après la construction du barrage (Ibrahim 2009), il est donc d'un point de vue 
géomorphologique plus ancien que les deux autres qui ont connu des évolutions plus 
graduelles. La stabilité des formes d'accrétion fluviales comme les îlots est directement 
reliée à la vitesse du taux d'aggradation qui détermine leur résistance aux perturbations 
hydrauliques (Hupp & Osterkamp 1996, Gilvear & Willby 2006). On peut ainsi 
considérer que l'îlot C (6km), avec son rehaussement plus élevé au-dessus du lit de la 
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rivière, est par conséquent celui dont la végétation est la moins affectée par les processus 
de dégradation durant les années humides. Corollairement, c'est aussi l'îlot dont la 
végétation a la plus grande influence sur son évolution et sa stabilité géomorphologique 
(Gurnell et al. 2001 , Corenblit et al. 2007) par l'effet d'isolement plus important 
(connectivité plus faible) à l'influence du chenal actif réduisant l'action destructrice des 
perturbations., L'évolution géomorphologique rapide de cet îlot, en association avec les 
fortes amplitudes du régime (de perturbation) hydrologique dans le tronçon supérieur de 
cet îlot, a ainsi favorisé le développement d'espèces stabilisatrices tolérantes aux 
perturbations/stress profitant des flux de pulsation des ressources (Grime & Hodgson 
1987, Conchou & Fustec 1988, Gleeson & Tilman 1994, Keddy et al. 2000). 
En effet, l'alternance de périodes humide et sèche favorise à long terme les plantes 
graminoïdes clonales dont la faible densité massique des tissus, le taux photo synthétique 
élevé et l'accumulation de ressources dans des organes de translocation leur permettent 
d'exploiter rapidement les ressources , et l'espace après les perturbations tout en 
stabilisant les sédiments (Conchou & Fustec 1988, Ryser 1996, Barnes 1999, Keddy et 
al. 2000, Oldland & deI Moral 2002). Xu et al. (2008) ont par exemple trouvé, dans une 
étude sur le rôle des crues expérimentales pour la restauration écologique d'un fleuve 
aride aménagé en Chine, que la répétition et le temps depuis la dernière crue de 
débordement en aval d'un réservoir avaient pour effet d'augmenter la richesse et la 
diversité de la végétation riparienne, principalement d'annuelles à partir de la banque de 
graines, mais qu'au-delà d'un certain seuil, la diversité diminue au profit de graminées 
adaptées aux différentes formes de stress hydrique. Semblablement, Nilsson et al. (2002) 
ont trouvé que les plantes herbacées étaient plus fréquentes dans les biefs turbulents et 
les plantes graminoïdes plus fréquentes dans les biefs calmes de rivières boréales en 
Suède. Les auteurs soutenaient que ces différences de la préférence d'habitat étaient 
explicables par plusieurs caractéristiques inhérentes aux deux groupes. Par exemple,' les 
graminoïdes de leur relevé étaient en moyenne plus grande et avaient un plus haut degré 
de dispersion latérale que les herbacées. L'existence de méristèmes situés à la base de la 
tige, et de rhizomes et stolons chez plusieurs plantes graminoïdes pérennes leur permet 
de résister aux forces érosives et de récupérer rapidement après les stress d'inondation et 
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de produire de nouveaux clones dormants prêts pour la prochaine saison de croissance 
(Menges & Waller 1983, Shipley et al. 1989). En plus, les tiges flexibles des graminées, 
carex et joncs leur permettent de s'aplanIT complètement durant les crues exerçant une 
résistance minimale au courant. Les traits des graminées clonales leur permettent en plus 
de prendre de l'expansion rapidement sur les sols exposés par le raclage des crues ou la 
déposition de sédiment (Xiong et al. 2001). Les plantes graminoïdes forment 
généralement la végétation dominante une fois qu'un système ait été impacté par 
l'homme, telles que la construction de levé, l'opération de barrage et le broutage (Barnes 
1999, Polzin & Rood 2000, Benjankar et al. 2012). 
4.3 Relation entre hydrologie, géomorphologie et dynamique de la végétation 
Le changement le plus important de la présente étude a été observé sur le nombre 
d'espèces végétales et la fréquence spécifique cumulative des trois îlots. En effet, la 
fréquence spécifique cumulative a significativement augmenté entre 2006 et 2010 puis 
décliné ensuite. Cette variabilité de la fréquence spécifique a particulièrement affecté les 
groupes écologiques des espèces inféodées aux milieux humides d'une part, et celles des 
espèces terrestres, d'autre part. Les espèces du premier groupe écologique étaient plus 
nombreuses sur les trois îlots en 2006 qu'en 2010. En revanche, celles du second groupe 
écologique ont complètement disparu sur deux îlots alors que leur nombre n'a pas 
pratiquement pas changé sur le troisième îlot. Celui-ci est le plus près du barrage dont 
les impacts sur la diminution des débits sont aggravés en raison de l'effet amplificateur 
de ce dernier sur la pénurie en eau lors des années sèches. La hausse du nombre 
d'espèces végétales des milieux humides observée en 2010 sur les trois îlots est contraire 
aux observations faites notamment par Hudon (2004) sur les milieux humides qui 
bordent le fleuve Saint-Laurent à la hauteur du lac Saint-Pierre au Québec. Cette auteure 
a en effet observé une diminution significative des espèces liées aux milieux humides 
pendant les saisons végétatives relativement sèches. Dans notre cas, on observe plutôt le 
contraire. En effet, durant l' année sèche 2010, le nombre d'espèces de ce groupe 
écologique a quasiment doublé. 
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On peut émettre deux hypothèses pour expliquer cette augmentation. 
1. L'érosion des îlots entre 2006 et 2009. Cette érosion s'est traduite par un 
appauvrissement des éléments fins (argiles et limons). Dans une étude réalisée 
e!1 aval du barrage Bütgenbach construit sur la rivière graveleuse la Warche en 
Belgique, Assani et al. (2006) avaient observé une hausse du nombre 
d'espèces végétales sur les bancs et les îlots développés dans le lit mineur de la 
rivière après une crue très importante qui a provoqué une érosion des 
sédiments. Celle-ci est, de fait, considérée comme un facteur de perturbation 
susceptible de favoriser la croissance de nombreuses espèces. Ainsi, lorsque 
les sites restent longtemps stables (absence de toute perturbation comme 
l'érosion), le nombre d'espèces a tendance à diminuer en raison de l'expansion 
des espèces plus compétitives et/ou envahissantes. 
2. La persistance des conditions d'humidité. Depuis 2006, les îlots ont été 
submergés chaque année (sauf en 2007) en raison des lâchers des débits 
> 150 m3/s à l'origine de l'érosion des sédiments fins. Cette submersion aurait 
créé ainsi des conditions d'humidité propices au développement des espèces 
inféodées aux milieux humides. Il faut noter qu'en condition naturelle, les îlots 
sont annuellement submergés par la crue printanière. Mais depuis la 
construction du barrage, cette crue a complètement disparue inhibant ainsi 
cette submersion annuelle. 
En ce qui concerne les espèces terrestres, leur nombre a significativement décliné 
après la sécheresse de 2010. La seule explication plausible de ce déclin serait 
probablement une forte variabilité interannuelle des niveaux d'eau, condition pour 
laquelle ces espèces s'accommoderaient difficilement. Quant aux espèces facultatives, 
leur nombre a peu varié malgré les fortes variations des débits depuis 2006 démontrant 
ainsi leur forte aptitude d'adaptation aux conditions extrêmes comparativement aux 
espèces de deux autres groupes écologiques. 
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Les différences significatives de la richesse et de la composition spécifique 
trouvées d'une année à l'autre soulignent la complexité et la diversité des processus 
fluviaux et biogéomorphiques (Steiger et al. 2005, Corenblit et al. 2007) structurant les 
communautés ripariennes et leur sensibilité à la fluctuation de l'hydrologie. Notamment, 
la température occupe un rôle déterminant dans les processus biogéochimiques 
contrôlant la germination des graines dans les sédiments (Seabloom et al. 1998) et par 
conséquent la réserve de graines et propagules dans les sédiments où les niveaux d'eau 
fluctuent remarquablement entre les années est importante pour la régénération de 
nombreuses espèces (van der Valk & Davies 1978, Haag 1983, Keddy & Reznicek 
1986). La saisonnalité des crues est importante dans la structuration des communautés 
végétales ripariennes (Goodson et al. 2002, Nilsson et al. 2010) car elle implique la mise 
en circulation d'espèces avec différentes stratégies de reproduction, dispersion et 
colonisation qui déterminent la composition et l'abondance relative des espèces (Barrat-
Segretain & Bornette 2000, Gurnell et al. 2007). Pour certaines espèces, le relâchement 
de graines en automne permet la dispersion par les débits hivernaux et la stratification 
froide des graines durant l'hiver résulte en une meilleure germination au printemps pour 
les graines déposées (Hopfensperger & Baldwin 2009). Pour les plantes où la dormance 
des graines est inexistante, la coïncidence des hauts débits avec le relâchement des 
graines est particulièrement importante (Nilsson et al. 2010) et l'altération de la 
saisonnalité des débits de pointe peut donc avoir de graves conséquences sur le 
recrutement des plantes, particulièrement pour les plantes indigènes adaptées au régime 
hydrologique naturel. Les crues saisonnières sont également impliquées dans les 
processus de rajeunissement et d'éclaircissement des milieux capable d'influencer la 
structuration des communautés lors de la remobilisation des propagules (Gurnell et al. 
2007, Gurnell et al. 2008). La dynamique source-puits du transport et de la déposition 
des graines est aussi susceptible d'être affectée par ces processus. Ainsi, les biefs lents 
peuvent servir de zones d'accumulation d'un grand nombre de graines durant les débits 
moyens, mais passer à zones sources pour la remobilisation des graines en période de 
débits élevés (Nilsson et al. 2002). 
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En ce qui concerne les crues, au Québec par exemple, les fluctuations inter-
annuelles des débits influencent de manière significative la biomasse et la composition 
spécifique de la végétation humide du fleuve Saint-Laurent (Hudon, 1997, 2004, Hudon 
et al. 2005). En effet, la biomasse et le nombre d'espèces végétales augmentent durant 
les années sèches, mais diminuent durant les années humides. Les mêmes observations 
ont été faites par Décamps et al. (1995) sur la plaine alluviale de la rivière Adour en 
France. Le nombre d'espèces a augmenté durant l'année sèche en raison de l'invasion 
des espèces exotiques. Ces effets sont comparables à ceux observés en aval du réservoir 
Taureau, du moins en ce qui concerne le nombre d' espèces lors des années 
caractéristiquement plus sèches (Gravel 2006). La baisse de la hauteur de la nappe d'eau 
est souvent plus favorable aux espèces humides émergentes se reproduisant par graines 
qui peuvent produire une plus grande biomasse souterraine (Tiner 1999, Hudon 2004) 
avec l'augmentation de la disponibilité des ressources (Auclair et al. 1976). Par exemple, 
une rapide colonisation d'annuelles (Polygonum lapathifolium), de vivaces (Phalaris 
arundinacea, Phragmites autralis, Cyperus spp.) et d'arbres (Populus deltoides) 
opportunistes était observée dans deux études (Marie-Victorin 1943, Hudon 2004) dans 
des zones nouvellement exondées, comme l'était l'établissement d'une nouvelle zonation 
basée sur une nouvelle ligne d'eau (vers un nouvel état stationnaire). D'ailleurs la 
corrélation entre le nombre d'espèces et la teneur en argile des sédiments, qui est 
habituellement liée à la teneur en éléments nutritifs, à l'année de sécheresse 
hydrologique semble confirmer cette règle (figure 4.3). En raison de l'inversion du 
régime hydrologique en aval du barrage de la rivière Matawin, l'amplitude des débits 
maximum et minimum est amplifiée lors des années humides et sèches, avec comme 
conséquence des changements contrastés de la richesse spécifique des macrophytes des 
formes de dépôts du lit mineur et des rives. Ainsi, lors des années humides le nombre 
total d'espèces (diversité régionale) diminue, particulièrement chez les espèces terrestres, 
au profit des espèces humides, et lors des années sèches, avec l'émergence des îlots, la 
richesse taxonomique augmente chez les trois groupes écologiques (Gravel 2006). La 
nature et l'emplacement des milieux ripariens dans le paysage font d'eux des zones 
réceptrices naturellement propices à l'accumulation des propagules et sédiments 
transportés avec l'eau des crues (Hupp et al. 1993, Steiger & Gumell 2003). Les années 
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sèches permettent alors aux espèces produisant des graines viables de se régénérer à 
partir du stock de graines des sédiments, et les années humides permettent la 
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Figure 4.3 Nombre d'espèces en fonction de la teneur en argile pour les trois années. 
Cinq raisons permettent d'expliquer l'augmentation du nombre d'espèces de 
milieux humides à l'année de sécheresse, hormis les facteurs de dispersion. 
1. L'exondation des sédiments expose les grames à des conditions 
environnementales plus favorables à la germination (van der Valk et al. 1992, 
Keddy 2000). Les faibles débits hivernaux à l'année de sécheresse 
hydrologique pourraient donc avoir hâté et prolongé la saison de croissance de 
la végétation et favorisé la germination d'une plus grande diversité d'espèces 
(figure 4.4). 
2. L'aération des sols de milieux humides augmente non seulement la quantité, 
mais aussi la disponibilité de nutriment limitant (N) pour la croissance des 
plantes (Bridgham & Richardson 1993, Groot jans et al. 1985, 1986), ce qui 
augmente la résistance des plantes au stress et à la compétition. 
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3. Le système racinaire superficiel des hélophytes est mieux adapté pour capturer 
et assimiler l'eau de pluie et l'humidité de condensation de la couche de 
sédiments superficiels (Ho et al. 2005). 
4. Il a été montré que les plantes des milieux humides où la fluctuation du niveau 
d'eau de la zone capillaire est importante étaient plus résistantes à la sécheresse 
que celles des milieux humides à l'hydrologie stable à cause de leur système 
racinaire plus étendu (Scott, Lines & AubIe 2000; Renofàlt, Merritt & Nilsson 
2007). 
5. Les épisodes de fortes crues comme ceux des années 2006-2009 créent des 
opportunités de colonisation qui découlent de l'érosion des sédiments et de la 
destruction de la végétation dominante (Menges & Waller 1983, Keddy 1989). 
Ces opportunités de colonisation se sont concrétisées plus tard lorsque les 
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4.4 Effet de l'hydrologie sur les processus biogéochimique et la végétation 
L'inondation durant les périodes chaudes induit des changements notables dans la 
biogéochimie du sol (McClain et al. 1998), et modifie la disponibilité des plus 
importants nutriments pour la croissance des plantes: l'azote et le phosphore (Güsewell 
2004). Dans les sols bien oxygénés, le nitrate est le plus abondant sous forme d'azote 
dans le sol à cause des processus de minéralisation et de nitrification et l'absence des 
processus de dénitrification anaérobique (Bridgham et al. 1998). Quand les sols 
deviennent inondés, le nitrate est consommé par la dénitrification ou la réduction en 
ammonium (Patrick & Reddy 1976, Revsbech et al. 2005) et par les bactéries 
hétérotrophes. Durant les périodes de crues, la nitrification est éventuellement inhibée 
par le manque d'oxygène et les accumulations d'ammonium (Haynes & Swift 1989, 
PhilIps 1999), qui sont à des concentrations potentiellement toxiques pour les plantes 
(Britto & Kronzucker 2002). Après que les hautes eaux se soient retirées, l'oxygène 
rentre dans le sol, l'ammonium est nitrifié, et les concentrations de nitrates commencent 
à augmenter (Baldwin & Mitchell 2000). 
Comme l'azote, la dynamique du phosphore organique assimilable dans le sol est 
aussi tributaire de l'état d'oxydoréduction et des transformations bactériennes associées, 
quoique plus indirectement, à travers les cycles du fer et du soufre (Baldwin & Mitchell 
2000). Le phosphore minéral est présent de façon prédominante dans le sol des plaines 
inondables sous des formes adsorbitives d'orthophosphate avec les oxydes de fer et 
d'aluminium amorphes et les minéraux argileux comme co-précipitants avec l'ion 
ferrique, l'aluminium et le calcium (McCain et al. 1998). Durant l'inondation, les 
caractéristiques du sédiment et de l'eau ainsi que la durée et l'étendue de l'inondation . 
vont déterminer si le phosphate est libéré ou pas. Le phosphate adsorbé au fer va devenir 
disponible soit par réduction du fer ferrique en fer ferreux ou par l'accumulation de 
sulfure dans le sol suite à la réduction du sulfate et la formation subséquente de pyrite 
avec le fer ferrique (Koerselman et al. 1993, Lamers et al. 2006). Les phosphates liés à 
l'aluminium et au calcium sont moins probables de devenir disponibles durant les 
inondations, puisque ces complexes ne sont pas influencés par le changement des 
conditions de redox (Olde Venterink et al. 2002). Quand les hautes eaux retraitent, les 
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sols se drainent et commencent à sécher, résultant en un renversement des processus et 
une réduction subséquente de la disponibilité du phosphate (Lamers et al. 2006). 
Une hausse de la productivité des plantes et de l'assimilation de l'influx de 
nutriments suivant la ré-humidification des sols asséchés ont été rapportées chez les 
macrophytes émergentes (Cui & Caldwell 1997). Par exemple, l'enrichissement de l'eau 
en sulfate peut mobiliser le phosphate (Lamers et al. 1998) et à travers la production de 
sulfite, cela peut inhiber le couplage nitrification-dénitrification (Joye & Hollibaugh 
1995) qui peut résulter en une hausse de la disponibilité d'azote pour les plantes. L'influx 
de nutriments causé par les cycles d'assèchement et de ré-hydratation des sédiments, 
suivant la fluctuation de la hauteur de la nappe d'eau et la condensation de l'humidité en 
surface, pourrait donc avoir contribué à l'émergence d'espèces humides émergentes via 
l'augmentation de la disponibilité des nutriments à l'année de sécheresse. En contraste, la 
réponse des macrophytes aquatiques submergés va varier dépendamment de la sévérité 
de la sécheresse hydrologique (Hough et al. 1991) et les espèces de plantes présentes 
(Brock & Casanova 1997). Ainsi, l'acidification résultant de l'oxydation de sulfure en 
sulfate pourrait avoir remplacé les ions NI-4 + par des protons H+ sur les sites d'échange 
des sédiments, augmentant ainsi la concentration d'ammonium à des niveaux 
potentiellement toxiques pour les plantes humides submergées. L'inhibition de la 
nitrification par le faible pH et le largage de NI-4 + au profit des bactéries hétérotrophes 
pourrait avoir en plus accentué l'effet négatif sur la croissance des hydrophytes. 
L'oxydation et la minéralisation du soufre dans la matière organique du sol 
(Driscoll et al. 1998) et le relâchement de soufre stocké dans les milieux humides 
associé à la sécheresse hydrologique (Dillon et al. 1997) peuvent être une source non 
négligeable d'apport en soufre dans les hydrosystèmes et contribué à leur acidification. 
Suivant la réhydratation des sols, le sulfate (SOl-) issu de l'oxydation du soufre réagit 
avec l'eau pour former de l'acide sulfurique. Plusieurs études ont documenté une 
transition allant de la rétention à l'exportation de sol - provenant de milieux humides 
suivant une sécheresse hydroclimatique (Bayley et al. 1986, Devito & Hill 1999, Hughes 
et al. 1997, Lazerte 1993, Warren et al. 2001). Ces processus régulent en retour le flux 
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des cations acides (W, Mn2+, Fe2+) et basiques (Ca2+, Na+, Mg2+) des écosystèmes 
humides aux eaux de surface. La perte de cations basiques, particulièrement Ca2+ et 
Mg2+ (Fuller et al. 1985) a d'importantes implications pour la fertilité du sol (Likens et 
al. 1998), particulièrement sur le flux de nitrate. À part le dommage potentiel que cela 
peut avoir sur les environnements collecteurs, l'exportation concomitante de cations 
basiques laisse ces milieux humides davantage vulnérables à l'acidification. Un facteur 
qui agit à l'échelle régionale, et qui a été montré pour affecter le cycle du sulfure dans les 
zones d'interception, est le phénomène climatique El Nifio (Devito & Hill 1999, Dillon 
& Evans 2000). L'aération des sols des milieux humides à l'année de sécheresse 
hydroclimatique pourrait donc avoir largué d'importantes quantités de sulfate via la 
minéralisation et l'oxydation de soufre organique des sédiments, causant ainsi un stress 
sur les plantes dominantes, résultant en une diminution de leur croissance au profit de 
plantes émergentes moins affectées par l'acidification des sols, comme semble en 
témoigner la présence d'espèces acidophiles telle que Gnaphalium uliginosum, Leersia 
oryzoides, Dulichium arundinaceum, Panicum xanthophysum, Vaccinium oxycoccos, 
Potentilla palustris et Abies balsamifera. Le sulfure produit par la réduction du sulfate 
peut aussi libérer le phosphore associé au phosphate ferreux insoluble (Roden & 
Edmonds 1997). Le sulfate a été lié avec la libération de P dans plusieurs systèmes 
aquatiques (Bostrom et al. 1988, Caraco et al. 1989). L'action du sulfate sur la 
végétation des îlots ripariens peut donc avoir joué un double rôle en inhibant d'une part 
l'assimilation nutritive des espèces humides dominantes à cause de l'acidification des 
sédiments, et en stimulant d'autre part la croissance des plantes humides émergentes en 
favorisant la libération de phosphore par l'effet réducteur du sulfure sur le phosphate 
ferrique. 
4.5 Influence de la durée de l'inondation sur la végétation 
Le faible nombre d'espèces humides trouvé durant les années humides 2006 et 
20 Il est sans doute· liée à la saturation des sédiments durant une longue partie du 
printemps ayant limité l'établissement des espèces sensibles à l'inondation durant les 
premiers stades de développement. La normale des quantités de pluie en été se situe 
58 
entre 250 et 300 mm, mais en 2011 le total excédait 450 mm. La région de la Mauricie 
figure parmi les régions les plus fortement touchées, recevant près de 550 mm de pluie. 
Au cours des six mois du printemps et de 1'été, Montréal a connu sa moitié d'année la 
plus humide de son histoire, avec 785 mm de précipitation (normale de 495 mm) et le 
record précédent était de 710 mm en 2006. D'autres études ont trouvé qu'une plus grande 
perturbation hydraulique ou des conditions plus humides réduisent la diversité de 
prairies ripariennes (Dwire et al. 2006), de prairies inondables (Burgess et al. 1990) et 
de prairies humides (Evans et al. 1995). Dans les milieux humides inondés, les faibles 
potentiels rédox diminuent la disponibilité des nutriments (Mitsch & Gosselink 2000, 
van der Valk 2006) et inhibe les bactéries nitrifiantes essentielles à la nutrition azotée 
des plantes. La saturation en eau des sols et les conditions réductrices qui 
l'accompagnent influencent aussi la translocation de divers produits photo synthétiques. 
Les patrons d'allocation et les taux de translocation des carbohydrates apparaissent être 
critiques pour la tolérance à l'hypoxie (Webb & Armstrong, 1983, Yamamoto et al. 
1995a,b) afin d'assurer le maintien de la nutrition racinaire. Une diminution de 
l' accumulation en biomasse en réponse à de faibles conditions redox du sol est une 
réponse commune trouvée chez beaucoup d'espèces de plantes humides (Kludze & 
DeLaune, 1995). Des changements significatifs du ratio racines/tiges ont aussi été 
rapportés puisque les effets de réduction du sol sont habituellement plus drastiques sur 
les systèmes racinaires que sur les parties aériennes (Pezeshki 1991). La croissance des 
racines est un processus énergétique demandant de l'oxygène, ainsi, sous des conditions 
de saturation d'eau, le fonctionnement des racines est rapidement affecté (Drew 1990). 
Puisque la durée d'inondation affecte davantage la survie des plantes en raison des 
effets négatifs de la diminution d'oxygène sur le catabolisme (respiration) 
comparativement à une longue période de sécheresse (Blom & Voesenek 1996, Larcher 
2003), où la plupart . des plantes ont des mécanismes physiologiques (fermeture des 
stomates, ralentissement du métabolisme, turgescence, dormance; Geigenberger 2003) et 
morphologiques pour limiter les pertes en eau, peu d'espèces peuvent survivre à une 
longue période d'inondation durant la saison de croissance. En effet, 1'occurrence des 
crues est un des facteurs les plus structurants sur les communautés ripariennes (Toner & 
59 
Keddy 1997) en raison de l'influence prépondérante de la respiration, qui diminue la 
capacité des plantes de résister à une pénurie en oxygène à mesure que les réserves 
assurant la reprise de la croissance s'épuisent (van Eck et al. 2004). Les voies du 
métabolisme anaérobique, comme la fermentation, sont nettement moins efficaces que la 
respiration aérobique et utilisent ainsi rapidement les réserves d'hydrate de carbone 
(Guglielminetti et al. 1995). L'utilisation du métabolisme anaérobique entraîne aussi la 
production de radicaux libres qui détruisent l'intégrité physiologique des cellules 
(osmorégulation) et des plantes lorsque les tissus sont exposés à nouveau à l'air libre 
(Vervuren et al. 1999), causant ainsi la nécrose des tissus et par conséquent la mort des 
plantes. Des études adressant l'importance des inondations estivales sur la distribution 
des plantes ont démontré des relations directes entre l'occurrence d'inondation et la 
présence ou l'absence de plantes avec des mécanismes différents de survie à ces 
conditions (Klimesova 1994, Vervuren et al. 2003 , Van Eck et al. 2005). En plus 
d'arrêter la croissance des plantes, l'anaérobiose consomme des quantités d'énergie qui 
réduisent le fitness et la survie des plantes exposées à d'autres stress, comme 
l'accumulation de composés toxiques dans le sol et les tissus ou la concurrence exercée 
par d'autres espèces. 
4.6 Effet de la température et des crues sur la compétition interspécifique 
L'année 2006 exceptionnellement pluvieuse figure parmi les plus chaudes années 
depuis l'enregistrement de la température au Canada. L'année 2006 débutait avec l'hiver 
le plus doux de l'histoire avec des températures de 4 à 5 degrés au-dessus de la normale 
saisonnière s'étalant sur trois semaines ou plus. La période de décembre à février fut 
l'hiver le plus chaud en presque 60 ans de saisie nationale des données météorologiques 
avec une moyenne de 3,9 degrés. Les températures anormalement chaudes de l'hiver 
2006 pourraient ainsi expliquer, en relation avec les multiples crues durant le printemps, 
la faible diversité d'espèces humides et la plus grande diversité d'espèces facultatives et 
terrestres. La température est le facteur environnemental le plus important contrôlant la 
phénologie des macrophytes aquatiques (Lacoul & Freedman 2006). Plusieurs processus 
liés à la germination et la dormance des macrophytes aquatiques dépendent de la 
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fluctuation ou de l'augmentation puis de la stabilité de la température des sédiments, 
particulièrement dans les latitudes tempérées où l'hiver influence aussi plusieurs 
processus biogéochimiques associés à la nutrition des plantes. La poussée de croissance 
stimulée par les chaudes températures et l'abondance des ressources dans les sédiments 
ripariens pourrait ainsi avoir avantagé les plantes capables de profiter rapidement de la 
disponibilité des ressources. La présence dominante de Calamagrostis canadensis cette 
année-là souligne par le fait même la prolifération rapide de cette espèce facultative des 
milieux humides à partir de rhizomes souterrains et de minuscules graines facilement 
dispersées par le vent. Le fait que C. canadensis soit une plante indigène d'Amérique du 
Nord adaptée au climat froid dont les graines demeurent viables longtemps (Conn 1990) 
pourrait aussi expliquer sa présence sachant que les lâchers d'eau du réservoir pourraient 
avoir abaissé la température des sédiments (Bernez et al. 2004). Calamagrostis 
canadensis, réputée être une plante agressive adaptée aux températures froides et à 
l'inondation des sols (Lieffers et al. 1993) et colonisant divers milieux par multiplication 
végétative, pourrait donc avoir fortement profité des apports nutritifs et de l'absence de 
compétition associée aux conditions humides de l'année 2006. D'autres études ont aussi 
montré que les grandes graminées clonales comme Calamagrostis canescens et 
P. arundinacea peuvent pénétrer dans les communautés de Carex matures sujettes aux 
dommages causés par les événements naturels (Bames 1999, Odland & deI Moral 2002). 
Le lessivage rapide des nutriments de la litière végétale peut résulter en un influx 
initial de C, N et P suivant une inondation (Baldwin 1999). Cet influx de nutriments et 
de carbone labile biodisponible peut causer une hausse rapide de l'activité microbienne 
et des processus de recyclage des nutriments résultant en un système hautement fertile et 
productif. Cependant, cette hausse de la production peut rapidement conduire à 
l'initiation de l'anoxie dans les eaux de crue et les sols sous-jacents (Glazebrook 1995). 
Les fortes précipitations associées à l'année 2011 pourraient donc avoir favorisé le 
lessivage de nutriments de la litière végétale produite l'année précédente. Cet influx de 
nutriments, et la stimulation de la minéralisation microbienne du carbone organique 
pourraient avoir avantagé les plantes humides tolérantes des conditions anoxiques. 
En plus, avec la sécheresse qui a sévi à l'année El Nifio, la quantité de matière organique 
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minéralisée pourrait avoir été considérablement plus grande, avec l'exposition des 
sédiments, et avoir ainsi contribué davantage à la croissance rapide des plantes 
dominantes l'année suivante. La combinaison de ces deux facteurs pourrait expliquer la 
faible richesse spécifique trouvée à l'été 2011 puisque la richesse spécifique des milieux 
humides riverains diminue généralement avec la disponibilité de N qui gouverne la 
quantité de biomasse produite par les plantes dominantes (Verhoeven et al. 1998, 
Venterink et al. 2001). 
Les plantes dominantes de milieux humides tirent profit des épisodes de crues en 
développant rapidement un important réseau de radicelles capables d'absorber de 
grandes quantités de nutriments transportés dans les eaux et les sédiments (Hupp & 
Osterkamp 1996, Dwire et al. 2004). Cela leur permet de réduire la disponibilité des 
ressources du sol et de produire une importante biomasse aérienne éliminant 
virtuellement toute concurrence. Chez plusieurs plantes humides dominantes, la capacité 
de répondre rapidement à un influx de ressources après une crue est liée à la 
translocation rapide des ressources transformées en réserves nutritives dans des organes 
pérennes souterrains servant à nourrir la plante pendant l'hiver (Combroux et al. 2001). 
Plusieurs auteurs ont démontré le rôle prévalent de la croissance clonale dans la 
maintenance des espèces après les perturbations par la survie de racines ou rhizomes 
profondément ancrés, s'étalant à partir de refuges ou germant à partir de propagules 
végétatives (Henry et al. 1996, Combroux et al. 2001 , Klimesova & Klimes 2007). Cette 
grande capacité de régénération est aussi facilitée par la production de racines 
adventives qui utilisent les nutriments dans le matériel alluvial déposé par les crues, 
permettant un enracinement rapide des fragments détachés par les crues (Hupp & 
Osterkamp 1996, Combroux & Bornette 2004). Les plantes qui ont un haut taux de 
croissance devraient aussi être sélectionnées quand la fréquence de perturbation 
augmente. Un haut taux de croissance serait important non seulement pour les plantules, 
mais aussi pour les plantes qui se régénèrent à partir de fragments, ou qui colonisent les 
parcelles vides en croissant à partir des marges (Henry & Amoros 1996). L'hydrologie 
pulsative des grandes rivières a aussi été associée avec une croissance plus forte des 
plantes humides (Ward & Stanford 1995, Mettler et al. 2001) probablement à cause des 
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charges importantes de sédiments · des crues riches en matière orgaruque. La 
combinaison de reproduction végétative et de haut taux de croissance est donc 
intimement liée aux habitats ripariens fréquemment perturbés par les crues comme les 
îlots du chenal actif où l'abondance des ressources peut être grande. 
La litière transportée par les crues dans le réservoir jusqu'au barrage entraîne sa 
déposition et sa décomposition au fond sur la couche de sédiments (Hyne 1978). Ainsi, 
une quantité substantielle de matière organique introduite dans le réservoir durant les 
temps de crues est aussi transportée en aval du barrage avec le relâchement des 
sédiments. La majorité de l'azote des couches de sédiments superficielles provient 
habituellement des particules organiques contenues dans le sédiment relâché en aval des 
réservoirs (Pinay et al. 1995, Asaeda & Rashid 2012). Comparé à l'azote, le phosphore 
est habituellement relativement plus uniforme et abondant dans le sédiment (Baldwin & 
Mitchell 2000, Lamers et al. 2006), le ratio TN/TP des plantes est aussi habituellement 
plus élevé que celui du sol dans les milieux ripariens, et il existe une forte corrélation 
entre le budget TN et la biomasse herbacée, indiquant que la croissance des plantes est 
plus significativement limitée par la disponibilité en N qu'en P dans ces milieux 
(Güsewell 2004). Les crues peuvent donc avoir un fort effet régulateur sur la 
composition de la végétation des communautés ripariennes en abolissant la limite de la 
croissance végétative des plantes supérieurement compétitives qui ont une influence 
significative sur la croissance des espèces inférieures. Les crues augmentent la 
productivité des sites, en transportant la matière organique et les minéraux, sous formes 
dissoutes et particulaires, et influencent donc indirectement la compétition entre les 
espèces. La sédimentation, qui souvent survient durant une crue, est la source principale 
de nutriments et de matière organique des habitats ripariens riverains (Steiger et al. 
2003) et contribue à l'enrichissement et l'amélioration des qualités physiques du substrat 
et à la productivité des communautés végétales. La plus grande fréquence relative des 
espèces dominantes à l'année humide 2011 peut ainsi s'expliquer par l'effet de 
l'augmentation des ressources liée à la décomposition de la litière produite durant la 
saison de croissance de l'année précédente ayant favorisé les espèces formant des 
réserves souterraines. L'effet de l'enrichissement du substrat en P et N après la 
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décomposition de la litière d'espèces annuelles rudérales sur la production de biomasse 
d'espèces pérennes a aussi été observé dans des études semi-expérimentales (Aerts & 
Caluwe 1997, Strengbom et al. 2001, Güsewell et al. 2002, van der Hoek et al. 2004). 
La croissance prolifique d'espèces humides annuelles à l'année de sécheresse 
hydroclimatique et l'importante production de biomasse végétale associée pourraient 
ainsi avoir stimulé la croissance des espèces humides dominantes l'année suivante avec 
l'influx de nutriment lié à la décomposition de leur litière. 
4.7 Contexte biophysique et théorie de la perturbation 
Le cadre de l'analyse contemporaine de la dynamique de la végétation dans les 
zones ripariennes naturelles a été façonné par le rôle des régimes de perturbation, 
mettant en exergue le rôle des crues en tant qu'événements perturbateurs qui génèrent de 
jeunes habitats successionnels en déplaçant la végétation en place, de même qu'en 
modifiant le substrat par l'érosion, le brassage et la déposition (Bendix & Hupp 2000). 
Cette compréhension cadre bien avec la définition de perturbations comme événements 
relativement discrets qui rompent la structure des communautés et altèrent la 
disponibilité des ressources (lumière), typiquement par le biais de la destruction de 
biomasse (White & Jentsch 2001). Toutefois, les perturbations jouent un rôle moindre 
dans l'altération de la dynamique de la végétation du paysage riparien des rivières au 
régime hydrologique régulé comme c'est le cas en aval de la rivière Matawin (Cowell & 
Dyer 2002). Au lieu, l'atténuation de la dynamique saisonnière du régime hydrologique 
transforme l'impact de la rivière en un stress environnemental. Alors que le volume 
annuel en aval du barrage de la rivière Matawin est resté peu affecté, le déplacement 
temporel et la modération saisonnière des débits mènent à des impacts biologiques et 
écologiques distincts. En effet, on observe une baisse significative du coefficient 
mensuel du débit mensuel maximum (ratio débit mensuel maximal sur débit mensuel 
total) et une légère hausse du coefficient mensuel du débit mensuel minimum en aval du 
barrage (Assani et al. 2002). Il s'ensuit que le coefficient d'immodération (rapport entre 
le débit maximum et le débit minimum) est plus faible en aval (2,2) qu'en amont du 
barrage (6,4). Ainsi, le barrage Matawin atténue les fluctuations saisonnières des débits 
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(effet régulateur). Le laminage du débit maxImum mensuel en aval du barrage et 
l'inversion de sa période d'occurrence font qu'en aval la proportion de l'écoulement 
annuel total due au débit maximum mensuel (en janvier) est réduite de moitié (12 %). La 
capacité de la rivière à détruire la biomasse végétale et prévenir l'établissement de 
nouveaux individus dépend donc d'événements de crue relativement puissants, tel que le 
montre l'accroissement de la strate herbacée des îlots après la construction du barrage 
(Ibrahim 2009). La contrepartie de l'augmentation de la durée des débits annuels 
maximum a été la diminution de la magnitude des crues, qui ensemble induisent un plus 
grand stress physiologique en créant des conditions d' inondation plus longue dans la 
zone racinaire. Par définition, ces stress sont des processus qui peuvent affecter le 
fonctionnement de l'écosystème (tel que réduction de productivité), mais sont plus 
chroniques qu'abruptes et échouent à enlever directement la biomasse (White & Jentsch 
2001). 
Cependant, au patron d'homogénéisation annuelle des débits moyens journaliers à 
l'échelle mensuelle se superpose une variabilité interannuelle des modules annuels des 
débits en aval du barrage (Assani et al. 2002). Ainsi, durant les années humides on lâche 
beaucoup d'eau en aval du barrage et moins d'eau pendant les années sèches; à cet effet 
le coefficient de variation (ratio débit maximum annuel) est plus élevé en aval (23 %) 
qu'en amont du barrage (19 %). Par exemple, les périodes d'occurrence des débits 
journaliers extrêmes maximums sont mesurées à n'importe quel mois de l'année avec une 
certaine prédominance en hiver (janvier) afin de suffire à la demande hydroélectrique 
lors des temps de grands froids. En ce qui concerne la magnitude des débits journaliers 
extrêmes minimum, elle est systématiquement inférieure en aval du barrage malgré 
l'augmentation de la taille du bassin versant (Assani et al. 2002). Le lit de la Matawin 
peut ainsi être totalement asséché juste en aval du barrage. Cela confirme le fait que 
pendant les épisodes secs, on lâche peu d'eau en aval du barrage pour la stocker 
davantage dans le réservoir. À l'instar des débits minimums, les débits maximums sont, 
en général, inférieurs en aval qu'en aniont du barrage à cause de l'écrêtement des crues 
au niveau du barrage (Assani et al. 2002). Toutefois, au cours de certaines années, les 
débits extrêmes maximums en aval peuvent être supérieurs à ceux mesurés en amont 
65 
lorsqu'il y a une menace d'inondation lors de la fonte des neiges d'où le faible nombre 
d'espèces humides observé en 2006. 
Le paradoxe de l'augmentation de la diversité d'espèces humides à l'année de 
sécheresse hydroclimatique peut ainsi être réconcilié par la mise en perspective dans le 
contexte d'homogénéisation hydrologique en aval du barrage. En raison de la 
régularisation des crues printanières, se traduisant par l'augmentation des débits moyens 
durant la saison de croissance lors des années normales, les espèces humides tolérantes à 
de longues périodes d'inondation sont privilégiées au détriment des espèces mésiques 
plus sensibles à la submergence des sédiments. En outre, avec la régularisation des 
débits annuels en aval du barrage, non seulement le régime naturel de perturbation des 
îlots a été modifié, mais la dynamique temporelle de transport des sédiments de la rivière 
a aussi été affectée par l'inversion des débits maximum, avec des conséquences visibles 
sur la superficie des îlots au cours du temps (Ibrahim 2009). L'augmentation de la durée 
des débits maximum en hiver favorise l'érosion des berges et la mobilisation de la charge 
de fond au profit de l'accroissement de la sédimentation des îlots (Hubert 2011). D'autant 
plus, avec le réchauffement climatique, on observe une tendance à la hausse des 
précipitations et des débits automnaux en amont du barrage se traduisant par une hausse 
de la magnitude des débits hivernaux et printaniers en aval (Alibert et al. 2011, Assani et 
al. 2011). L'augmentation des débits maximum en aval peut avoir plusieurs effets 
antagonistes sur les caractéristiques de la végétation, en fonction de la saison, en 
modifiant entre autres les cycles de déposition/érosion des îlots. Dans le cas de la 
sécheresse hydrologique de 2010, l'effet net a été une augmentation de la diversité 
d'espèces. 
4.8 Similarité compositionnelle des îlots 
La faible similarité consistante entre les sites d'un même îlot (intra-îlot) et entre ~s 
îlots (inter-îlot) en 2006 résulte probablement de l'effet destructeur des crues successives 
ayant morcelé et éclaircie la végétation et permis l'établissement d'espèces opportunistes 
dans les parcelles nouvellement exposées. Cette observation concorde avec l'étude de 
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Moore et al. (20 Il) qui ont trouvé que la similarité compositionnelle de la végétation 
herbacée d'îlots du fleuve Mississippi était plus variable, et les espèces moins bien 
délimitées à l'intérieur des gradients environnementaux, à l'année où le régime de 
perturbation hydraulique (magnitude des crues) était supérieur à la moyenne. À l'année 
de crue exceptionnelle, les auteurs attribuaient la distribution aléatoire des espèces le 
long du gradient de perturbation des îlots à l'effet des fortes perturbations causées par les 
crues ayant favorisé l'introduction d'espèces rudérales et causées la mortalité accrue des 
espèces dominantes. La plus faible fréquence des espèces enregistrée à l'année 2006 
causée par l'action destructrice des crues a ainsi augmenté l'importance relative des 
espèces subordonnées et/ou opportunistes des îlots. Les crues créer des parcelles où les 
espèces opportunistes et les faibles compétitrices peuvent coloniser (Keddy 1989) et une 
crue sévère peut augmenter le couvert d'espèces annuelles (Pettit, Froend & Davies 
2001). Dans une étude similaire, Cooperman et Brewer (2005) ont trouvé que la 
colonisation des plantes sur les bancs de graviers et les changements subséquents de la 
végétation avec la maturation des bancs en îlots étaient contrôlés par une combinaison 
de force à l'échelle du bassin et à l'échelle des sites dans le corridor fluvial de la rivière 
Swan au Montana. Ainsi, la faible similarité floristique des îlots peut être interprétée 
comme une différence du degré de « maturation» géomorphologique des îlots affectant 
la succession et la dominance relative des espèces. Autrement dit, les îlots ont le 
potentiel de développer des communautés végétales similaires, tant du point de vue de 
leur diversité que de leur composition, mais l'interaction des crues avec les 
caractéristiques des biefs et des îlots réduit la convergence potentielle de leur 
composition végétale. Par exemple, Nilsson et al. (2002) ont trouvé une différence de la 
proportion d'espèces à courte et longue flottabilité entre les biefs rapides et lents d'une 
rivière boréale à cause de la turbulence qui favorise la déposition des espèces à courte 
flottabilité dans les biefs rapides. De plus, le nombre d'espèces rudérales dans les biefs 
turbulents demeurait relativement faible et stable après des épisodes de crues historiques 
tandis que celui des biefs tranquilles était plus variable, avec plus d'espèces rudérales 
après les crues (Renofalt et al. 2005). D'autre part, Andersson et al. (2000) ont trouvé 
une corrélation positive entre l'efficacité à piéger les propagules et la richesse spécifique, 
indiquant que la capacité des zones ripariennes à piéger les graines est importante pour 
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sa richesse spécifique. Mais la richesse spécifique relative des zones rapides et lentes 
variait d'une année à l'autre selon l'intensité des crues qui affectaient négativement les 
biefs lents et positivement les biefs rapides et inversement lors des crues normales. La 
mortalité des plantes était plus grande dans les biefs lents à cause de l'anoxie des 
sédiments plus fins retenant mieux l'eau. 
4.9 Patron de la richesse spécifique des sites et théorie de la perturbation 
La sécheresse hydroclimatique a affecté plus fortement les sites amont, qUI 
comptent cumulativement le moins d'espèces comparativement aux sites aval, alors 
qu'on observe le contraire en 2006 où les sites amont comptent cumulativement la plus 
grande richesse spécifique et inversement pour les sites aval. Les sites amont ont ainsi 
des scores négatifs sur le premier axe de l' ACP, qui indique leur plus grand pourcentage 
d'espèces terrestres en 2006, et inversement pour les sites aval et chenal secondaire avec 
des scores positifs. La plus grande diversité d'espèces observées sur les sites aval et 
chenal secondaire à l'année El Nifio et inversement sur les sites amont peut être 
expliquée à l'aide de la théorie de la perturbation intermédiaire (Connell 1978). En effet, 
la richesse des sites peut être interprétée en fonction de leur degré d'exposition aux 
perturbations hydrauliques qui découlent des régimes de déposition/érosion et qui 
affectent en retour la quantité et la diversité de graines et propagules piégées ainsi que la 
croissance subséquente des plantes à partir des graines. Puisque les sites aval et chenal 
secondaire sont les moins exposés aux forces érosives du courant, les graines déposées 
sont moins sujettes à l'érosion et peuvent s'accumuler en plus grand nombre, permettant 
ainsi à une plus grande diversité d'espèces de s'y trouver. Si on considère les îlots 
comme un gradient de perturbation hydraulique où les sites représentent le continuum, 
on peut considérer que les sites amont et aval de l'axe longitudinal des îlots forment les 
extrémités opposées du gradient. Ainsi, les sites aval représentent la limite inférieure du 
gradient de perturbation où l'intensité et la fréquence sont faibles, et les sites amont la 
limite supérieure où les perturbations sont plus fréquentes et de plus forte intensité. 
Puisque le degré de perturbation hydraulique est lié à la nature sédimentologique des 
sites tel que documenté par Ibrahim (2009), il est possible de conclure que 
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l'hétérogénéité des classes granulométriques d'un site reflète son degré de perturbation. 
Par conséquent, le patron mutuellement inverse de la richesse spécifique entre les sites 
amont et aval durant les années humide et sèche reflète le degré d'exposition de ces sites 
le long du gradient hydraulique en lien avec leur caractéristique géomorphologique. 
Ainsi, durant les années humides les sites amont constituent un refuge pour les espèces 
terrestres à cause du plus important taux d'accrétion des sédiments qui isole les plantes 
du chenal actif, tandis que durant les années sèches les mêmes caractéristiques 
géomorphologiques (hétérogénéité du substrat, surélévation) profitent seulement à 
quelques espèces mieux adaptées. Inversement, l'homogénéité du substrat plus fin des 
sites aval empêche la germination des espèces lors des années humides, en raison de la 
plus grande capacité de rétention en eau des sédiments, devient une caractéristique 
essentielle lors des années sèches (Renofâlt, Merritt & Nilsson 2007), comme en 
témoigne la plus forte présence d'espèces terrestres à l'année 2010 sur ces sites. D'autre 
part, il est aussi possible d'établir une relation entre les caractéristiques de la végétation 
des îlots à une année en général et leur position dans le chenal qui reflète le degré de 
perturbation/stress. Ainsi, à cause de leur emplacement plus proche de l' affluent 
principal de la rivière, les sites de l'îlot B sont caractéristiquement plus pauvres en 
espèces de milieux humides à l'année 2006 plus humide sauf sur le site amont. Tel que 
l' a montré l' analyse en composantes principales, ces sites occupent la partie négative sur 
le deuxième axe dans l' espace. 
4.10 Patron de distribution de la végétation le long du gradient hydrique 
Conformément à la théorie de perturbation intermédiaire (Platt & Connell 2003), 
la similarité compositionnelle moyenne le long du gradient environnemental des sites est 
significativement plus grande entre les parcelles situées aux extrémités distales et 
proximales par rapport au chenal à l'année 2006. Les espèces présentes dans les parcelles 
humides plus fertiles et plus fortement et fréquemment perturbées plus près du lit de la 
rivière se retrouvaient donc également dans les parcelles sèches moins fertiles et moins 
perturbées de l'intérieur des îlots. D'après ce modèle théorique, la richesse specifique 
d'une communauté donnée est fonction du degré d'intensité et de fréquence des 
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perturbations qui déterminent l'importance relative des interactions interspécifiques 
négatives (compétition) contrôlant et limitant la coexistence et le nombre d'espèces. La 
richesse spécifique est optimale quand l'intensité et la fréquence des perturbations ne 
sont ni trop grandes, pour ne pas empêcher la colonisation et détruire la biomasse, ni 
trop faibles, pour ne pas favoriser la dominance des espèces compétitives sur les espèces 
rudérales. À un niveau intermédiaire d'intensité et de fréquence des perturbations, les 
espèces dominantes sont suffisamment affectées de façon à permettre aux espèces 
rudérales à croissance rapide de profiter de l'espace et des ressources rendus disponibles 
par les perturbations. Dans les parcelles médianes, l'intensité modérée des perturbations 
et la disponibilité des ressources permettent ainsi aux espèces moins compétitives de 
s'établir. Les facteurs abiotiques (inondation, érosion/sédimentation) contrôlent donc la 
composition spécifique dans les parcelles inondées plus exposées aux perturbations, et 
les interactions biotiques (compétition asymétrique) limitent le nombre d'espèces dans 
les parcelles intérieures des îlots en l'absence de perturbations. Les communautés 
dominées par les contraintes abiotiques et les interactions interspécifiques devraient 
tendre à converger à une composition similaire (Hunter & Price 1992) tandis que celles 
sans contraintes devraient avoir plusieurs permutations de composition potentielle et une 
plus grande diversité due à la chance (Chesson & Wamer 1981) et parce que les espèces 
sont également adaptées au gradient (sensu modèle neutre, Caswell 1976, Hubbell 
2001). Ce patron de distribution spécifique a aussi été trouvé dans l'étude de Moore et 
al. (20 Il) portant sur la végétation herbacée d'îlots du fleuve Mississippi où la diversité 
spécifique était plus grande dans les parcelles médianes où la durée de l'inondation était 
modérée. La similarité diminuait ainsi avec l'augmentation de la distance entre les 
niveaux d'élévation dans les étages inférieurs des transects. 
La forte association entre la fréquence spécifique cumulative des espèces humides 
et terrestres et la position des parcelles le long du gradient hydrique des transects à 
l'année 2006 (figure 3.8) est sans doute le résultat des nombreux lâchers d'eau au cours 
de la saison de croissance végétative qui a stimulé la croissance des plantes dans leur 
habitat respectif. Le patron de distribution opposé de la fréquence spécifique des espèces 
humides et terrestres le long du gradient hydrique révèle l'influence marquée des hautes 
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eaux sur la ségrégation des écotypes via les conditions environnementales imposées par 
les crues (Shipley et al. 1991). Ce résultat concorde avec l'étude de Moore et al. (2011) 
qui ont étudié, sur deux années consécutives, caractérisées par des crues de magnitude et 
de fréquence différentes, la diversité et la similarité floristique de la végétation herbacée 
le long de gradient d'élévation de 5 îlots du fleuve Mississippi, en fonction de la 
variabilité des inondations avec l'élévation dans le gradient. La richesse spécifique était 
plus grande, et les gradients causés par les facteurs de séparation des niches plus 
prononcées, en condition plus près des normales, indiquant que les espèces avaient 
développé des adaptations spécialisées aux fréquences et intensités de perturbation 
variées des habitats créer par les régimes de crues typiques. 
4.11 Rôle de la variabilité hydrologique et des caractéristiques des sites sur la 
végétation 
La restauration de l'intégrité écologique des tronçons en aval des barrages fait 
actuellement l'objet de nombreux travaux. Le paradigme dominant est celui de la 
restauration des régimes hydrologiques qui prévalaient avant leurs modifications après la 
construction des barrages (p. ex. , Naiman et al. , 2008; Petts, 1996; Tharme, 2003). 
Rappelons que dans le cas de la rivière Matawin, la construction du barrage a 
complètement inversé le régime hydrologique naturel en aval. Cette inversion a 
provoqué la disparition totale de la crue printanière. Dans ces conditions, on devrait 
s'attendre à une disparition quasi-totale des espèces inféodées aux milieux humides au 
détriment de celles des espèces terrestres (phénomène de terrestrialisation). Or, les 
observations réalisées dans le cadre de cette étude démontrent que les espèces inféodées 
aux milieux humides restent ' encore largement majoritaires plus de 70 ans après la 
construction du barrage et, ce, malgré une modification profonde du régime 
hydrologique naturel de la rivière. On peut tenter de conclure que ce changement 
hydrologique n'a aucun impact sur les espèces inféodées aux milieux humides des îlots 
en aval du barrage. Cependant, une telle conclusion doit supposer une comparaison de 
ces espèces avant et après la construction du barrage. Mais on ne dispose pas de données 
avant la construction du barrage. De plus, au Québec, il n'existe aucune étude sur cet 
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aspect. Quoi qu'il en soit, selon Moyle et Mount (2007), la principale cause de 
l'appauvrissement de la biodiversité en aval des barrages est la faible variabilité des 
débits. Dans le cas de la rivière Matawin, la variabilité des débits est beaucoup plus forte 
en aval qu'en amont du barrage (Assani et al. , 2011). Ceci pourrait expliquer le maintien 
d'un plus grand nombre d'espèces inféodées aux milieux humides sur les îlots en aval du 
barrage malgré l' altération profonde du régime hydrologique de la rivière. Enfin, malgré 
la disparition totale de la crue printanière après la construction, les lâchers des débits 
2: 150 m3/s au cours de certaines années peuvent contribuer au maintien des espèces 
inféodées aux milieux humides au détriment de celles des autres groupes écologiques. 
Toutefois, notre étude n'a pas permis d'établir de manière définitive l' influence de la 
variabilité interannuelle des débits sur la dynamique de ces espèces. D'autres approches 
doivent donc être menées pour démontrer cette influence de la variabilité interannuelle 
des débits. 
La végétation riparienne occupe une des zones les plus dynamiques du paysage 
fluvial (Dawson 1988, Nilsson et al. 1989, Gregory et al. 1991, Tabacchi et al. 1996, 
Naiman & Décamps 1997, Tockner & Ward 1999, Hupp & Bomette 2003, Décamps et 
al. 2004). De faibles niveaux d'eau et des épisodes de sécheresse périodique peuvent 
avoir un effet bénéfique sur les milieux ripariens en favorisant l'émergence d'espèces 
héliophytes mieux adaptées aux conditions sèches qui contribuent au recyclage des 
éléments. En fait, les épisodes de sécheresse périodiques encouragent la régénération à 
partir des graines, et plusieurs macrophytes aquatiques performent mieux sous des 
conditions de fluctuation de niveau d'eau (Keddy & Reznicek 1985). Bien que les 
fluctuations saisonnières des débits soient cruciales pour le maintien de la diversité des 
milieux ripariens et le recyclage de la matière organique, la fréquence, l'amplitude et 
l'occurrence de ces fluctuations peuvent à long terme être dommageables pour 
l'écosystème en raison de la superposition de stress additionnels imposés par le 
réchauffement climatique. Par conséquent, la résilience des communautés ripariennes 
face aux impacts du réchauffement climatique va dépendre profondément de l'altération 
quantitative (magnitude des débits) et qualitative (périodicité) du régime hydrologique 
naturel en lien avec la phénologie des espèces. Le découplage entre le cycle annuel des 
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débits saisonniers et les périodes de croissance et de reproduction/dispersion des plantes 
pourrait aggraver les effets du réchauffement sur le bilan hydrique des écosystèmes 
ripariens, en augmentant l'évapotranspiration et le taux de mortalité des graines et des 
plantes. La fonte prématurée des neiges, concentrée sur une plus courte période, et la 
diminution de la quantité de neige au profit de précipitations liquides vont réduire le 
volume et la durée des crues. La réduction de la durée des crues dites morphogènes 
risque d'altérer les flux de matière (in)organique et ainsi affecter la productivité et la 
diversité des communautés végétales (Dixon 2003). En conséquence, la réduction des 
apports en ressources nutritives et l'augmentation des températures risquent d'amplifier 
les phénomènes d'invasion, d'extinction et de compétition interspécifique. 
4.12 Récapitulatif des hypothèses et critique des faiblesses de l'étude 
Les études semi-expérimentales où l'effet d'un facteur naturel est estimé en 
comparaison des résultats obtenus avant et après son occurrence permettent difficilement 
de tirer des liens de causalité directe en raison des nombreux facteurs impliqués et de 
leurs interrelations. Par conséquent, à défaut d'effectuer l'étude à de nombreuses 
reprises dans des conditions expérimentales contrôlées, on ne peut attribuer à un 
événement naturel tel que El Nifio les changements mesurés. Quoi qu'il en soit, les 
résultats obtenus permettent toutefois de conclure que la principale hypothèse de l' étude 
n'a pas été vérifiée. La .sécheresse hydroclimatique n'a pas eu l' effet escompté sur les 
espèces des milieux humides. À première vue cela contredit le bon sens, mais l' étude 
des années antérieures permet de nuancer cette apparente contradiction sachant qu'elles 
ont été plus humides que la moyenne. L'érosion des particules fines associée à cette 
période pourrait donc avoir limité la consolidation des espèces facultatives et terrestres 
au profit des espèces humides mieux adaptées aux conditions naturelles. D'autre part, la 
nature stochastique des systèmes hydrologiques augmente considérablement l' influence 
des facteurs externes sur la composition végétale des îlots. Ainsi, indépendamment du 
fait que l'échantillonnage de la végétation des îlots s'est fait à la même période au cours 
des trois années, il est possible que des variations interannuelles des conditions in situ 
aient contribuées aux changements observés. Pour ce faire, il est impératif d' inclure 
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davantage de données saisonnières concernant les conditions in situ des sites 
(caractéristiques du sol) qui donnent des indices de perturbations et d'évolution afm 
d'augmenter la validité et la solidité des hypothèses de futures études comparatives. Il 
serait également pertinent de réaliser l'échantillonnage des graines durant les épisodes 
de décrues afin de les comparer à celle de la végétation en place pour mieux caractériser 
les effets de perturbation et comprendre l' effet sur la sélection des espèces. 
4.13 Conséquences et réflexion sur le mode de gestion du réservoir 
Cette étude soulève un problème préoccupant sur la conservation des espèces 
inféodées aux milieux humides en aval des barrages de type inversé. En effet, 
l'augmentation des espèces inféodées aux milieux humides pendant la sécheresse de 
2010 pouvait suggérer que les conditions environnementales imposées par cette 
sécheresse semblent leur être propice. Ceci validerait le mode de gestion actuel des 
débits en aval du barrage, contrairement à deux études similaires précédentes faites sur 
la même rivière (Stichelbout 2005, Gravel 2006). Le maintien des débits anormalement 
bas en période végétative serait ainsi la norme pour favoriser le maintien et l' expansion 
de ces espèces. Or, un tel mode de gestion défie tout simplement les nombreuses études 
qui plaident en faveur de la restauration et du maintien des régimes hydrologiques 
proches de ceux des rivières naturelles en aval des barrages en vue de restaurer leur 
intégrité écologique. Cependant, il n'existe pas au stade actuel de nos connaissances une 
réponse claire et précise à cette problématique de gestion soulevée par notre étude. 
La complexité des interactions des hydrosystèmes ripariens fait en sorte que leur 
dynamique dépend de facteurs endogènes et exogènes affectant le temps de réponse et 
l'intensité des changements. Par exemple, la réponse phénologique des plantes herbacées 
à la variation du climat est de trois ordres: altération de l'occurrence de la phénophase 
(déplacement), de la durée (compression ou extension de phase), et de l'amplitude 
(modulation de l'amplitude de phase). Cependant, les réponses de la végétation au climat 
peuvent être des combinaisons complexes de ces modes découlant de multiples effets 
interactifs de la température et de l'humidité sur la physiologie des plantes (Walker et al. 
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1994). Une complexité additionnelle s'ajoute à l'échelle de la communauté parce que les 
réponses sont un mélange de réponses taxonomiques spécifiques modérées par les 
interactions inter-spécifiques (Jackson & Bliss 1984). En plus, les conditions climatiques 
à une année ont d'importants effets de report (carry-aver effects) sur la prochaine année 
à travers la production de graines, de méristème de tige souterraine et de fleurs (Jackson 
& Bliss 1984). 
Pour clarifier cette problématique, une question fondamentale doit être résolue au 
préalable: l'augmentation des espèces inféodées aux milieux humides en 2010 est-elle 
le résultat de la diminution drastique des débits (sécheresse) ou celui de leur forte 
variabilité interannuelle? Autrement dit, l'augmentation des espèces humides dépend-
elle de la sécheresse ou la forte variabilité interannuelle des débits joue-t-elle un plus 
grand rôle? Il semble que la question dépende aussi de l'influence de la position des sites 
par rapport au chenal et de l'identité de l'îlot. En effet, la végétation des sites amont et 
aval a été plus affectée par les variations hydrologiques, et inversement la proportion des 
trois groupes écologique des sites de l'îlot B semblent être moins sensibles. Enfm, du 
point de vue hydroclimatologique, tous les épisodes El Nina n'induisent pas les mêmes 
impacts climatiques, hydrologiques et géomorphologiques. De ce fait, il est impossible 
de prédire les impacts de ce phénomène climatique sur l'abondance des espèces 




La sécheresse est un phénomène hydroclimatique dont les effets se traduisent 
généralement par une réduction significative des espèces inféodées aux milieux humides 
même au Québec. L'épisode El Nina 2009/2010, dont l'intensité n'égale pas celle de 
certains autres épisodes déjà survenus depuis les 30 dernières années, a cependant 
provoqué une sécheresse hydrologique inégalée en aval du barrage Matawin depuis sa 
construction en 1930. Cette sécheresse s'est traduite par un déficit pluviométrique de 
plus de 50 % et une fréquence record .du nombre de jours sans lâcher d'eau en aval du 
barrage. Cette fréquence a ainsi dépassé 130 jours consécutifs sans lâcher d'eau. En ce 
qui concerne la composition physico-chimique des sédiments de trois îlots, on a observé 
une baisse significative des éléments fins (argile et limon). Cette baisse résulterait de 
l'érosion provoquée par des débits relativement élevés (> 150 m3/s) lâchés en aval du 
barrage durant les années qui ont précédé 2010. 
En ce qui concerne la végétation, les changements les plus importants ont affecté 
les espèces inféodées aux milieux humides dont le nombre a plus que doublé sur les trois 
îlots en 2010. Cette hausse pourrait résulter de l'érosion des sites et/ou de la persistance 
des conditions d'humidité avant la période de sécheresse. Quant aux espèces terrestres, 
leur nombre a significativement décliné après la sécheresse. Ce déclin a été observé sur 
les trois îlots. Il peut être attribué au fait que les espèces de ce groupe écologique 
s'accommoderaient mal à des fortes fluctuations des niveaux d'eau sur les milieux 
humides contrairement aux espèces des autres groupes écologiques. Enfin, la fréquence 
des espèces facultatives des milieux humides a été peu affectée par la sécheresse de 
2010 et les changements des niveaux d'eau qui se sont suivi l'année suivante. Ceci 
confirme leur grande capacité de résistance et de tolérance aux changements des 
conditions environnementales comme les fluctuations des niveaux d'eau. 
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ANNEXE A 
Tableau Al 
Liste des espèces inventoriées sur les 12 sites des trois îlots en aval du barrage en 2006 
2006 Amont Aval Chenal P Chenal Sec 
Espèce Ecotype A- li ç A- li ç A- li ç A- li ç 
Aehilea l X X X X milefolium 
Agrostis l X perrenans 
Agrostis seabra l X 
Agrostis E X X stolonifera 
Anaphalis l X margaritaeeae 
Aralia nudieaulis l X X X 
Aster p unieeus l X 
Bromus ciliatus E X 
Barbarea l X X vulgaris 
Calamagros tis E X X X X X X X X X X X X eanadensis 
Carex erinita H X X X 
Carex strieta H 
Carex utrieulata H X X X X X 
Carex vesiearia H X X X X X X X X X X X 
Clematis l X X X virginiana 
Convolvulus l X X arvensis 
Cornus l X alternifolia 
Cornus l X X X X X X X eanadensis 
101 
2006 Amont Aval Chenal P Chenal Sec 
Cornus 
.E X X X stolonifera 
Deschampia l cespitosea 
Dichanthelium l boreale 
Dryopteris l X X X X X X X X spinulosa 
Dulichium li arundinaceum 
Eleocharis li acicularis 
Eleocharis li obtusum 
Eleocharis li X X X X X X X X X palus tris 
Equisetum li X X X fluviatile 
Eriocaulon li septangulare 
Eupatorium 
.E X X X X X maculatum 
Fragaria l virginiana 
Galeopsis l X X tetrahit 
Galium li X X X X X X X X X asprellum 
Galium obtusum li 
Galium palustre li 
Gentiana linearis li X 
Glyceria borealis li 
Glyceria li X X X X canadensis 
Glyceria li X X X X X melicaria 
Gnaphalium 
.E uliginosum 
Hypericum li boreale 
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2006 Amont Aval Chenal P Chenal Sec 
Hypericum 
E canadense 
Hypericum li X X X X X X X X X ellipticum 
Iris versicolor li X X X X X 
Juncus li brevicaudatus 
Juncus effusus E X 
Juncus filiformis E 
Juncus li pelocarpus 
Leersia oryzoides li 
Linnea borealis l 
Lycopus li X americanus 
Lycopus li X X X X X uniflorus 
Lysimachia li X X X X X X X X X X X X terrestris 
Maïanthenum l X X X canadense 
Mentha li X X canadensis 
Onoclea 
E X X X X X X X X X X sensibilis 
Panicum l X X capillare 
Plantago major l 
Poa palustris E X 
Polygonum li X acicularis 
Polygonum l X X X X X cilinode 
Potentilla li X X palustris 
Ranunculus acris l 
Ribes E X X X X X X glandulosum 
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2006 Amont Aval Chenal P Chenal Sec 
Ribes lacustre 
.E 
Rorippa palus tris 
.E 
Rubus idaeus l K K K K K 
Rubus pubescens 
.E K K K 
Rumex crispus l K 
Sagittaria li graminea 
Scirpus 
.E K K K K K K K K K K atrocinctus 
Scirpus li microcarpus 
Scirpus li K pedicellatus 
Scutellaria li K lateriflora 
Sium suave li K K K K K 
Solidago l K K K K K K graminifolia 
Solidago rugosa l K K K K 
Sparganium li K emersum 
Thalictrum 
.E K K K K K K pubescens 
Triadenum li K fraseri 
Vaccinium l K K angustifolium 
Vaccinium li K K myrthilloides 
Vaccinium li oxycoccos 
Veronica li scutellata 
Viola blanda 
.E 
Viola pallens li K 
x = présence 
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Tableau A2 
Liste des espèces inventoriées en 2010 
2010 Amont Aval Chenal P Chenal S 
Espèce Écotype A B C A B C A B C A B C 
Aehilea T 
milefolium 
Agrostis T X X perrenans 
Agrostis T X X X X X X X X X X 
seabra 











Calamagrostis F X X X X 
eanadensis 
Carex erinita F X 
Carex laeustris H X X X 
*Carex H lasioearpa 
*Carex lurida H 







Carex seoparia F X 
*Carex stipata F 
Carex strieta H X X X X X X X X X 
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2010 Amont Aval Chenal P Chenal S 
Espèce Écotype A B C A B C A B C A B C 
Carex H X X X X X X X X X X X X 
utriculata 




Chelone glabra H X 
*Cinna F latifolia 
Clematis T 
virginiana 
Convolvulus T X 
arvensis 
*Coptis T groenlandica 
Cornus T 
alternifolia 
Cornus T X X X X X 
canadensis 
Cornus F X 
stolonifera 
Deschampia F X X X X X X 
cespitosea 
Dichanthelium T X X X X X X boreale 
Dryopteris T X 
spinulosa 
Dulichium H X X X X X X X X X X X 
arundinaceum 
Eleocharis H X X X X X X X X X X X 
acicularis 
Eleocharis H X X X X X X X X X X X X 
obtus a 
Eleocharis H X X palustris 
*Epilobium F palustre 
Equisetum H X X X X X X X fluviatile 
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2010 Amont Aval Chenal P Chenal S 
Espèce Écotype A B C A B C A B C A B C 
*Equisetum F palustre 
Eriocaulon H X 
septangulare 
Eupatorium F X 
maculatum 
*Festuca T 
obtusa / rubra 






Galium H X X X X X X X X 
obtusum 
Galium H X X X X X X X X X X palustre 
Gentiana H X X linearis 
*Geum rivale H 
Glyceria H X borealis 
Glyceria H X X X 
canadensis 




Gnaphalium F X X X X X X X X X X 
uliginosum 
Hypericum H X X X X X X X X X X X borea/e 
Hypericum F X X X X X X X X X X 
canadense 
Hypericum H X X X X X X X 
ellipticum 
Iris versicolor H X X X X 
Juncus H X X X X X X X X X X X brevicaudatus 
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2010 Amont Aval Chenal P Chenal S 
Espèce Écotype A B C A B C A B C A B C 
Juncus effusus F X X X X X X 
Juncus F X X X X X filiformis 
Juncus H X X X X X X X X pelocarpus 
Juncus tenuis H X X 
*Justicia H 
americana 
Leersia H X X X X X X X X X X X X 
oryzoides 
Linnea T X X borealis 
Lobelia H X X X dortmanna 
Lycopus H X X X X X X X X X X X 
americanus 
Lycopus H X X X X X X X 
uniflorus 
Lysimachia H X X X X X X X X X X X X 
terres tris 
Maïanthenum T X 
canadense 




Onoc/ea F X X X X 
sensibilis 
Plantago T X X 
major 
Poa palustris F X X X 
Polygonum T X X X X X X X X X X X 
cilinode 
*Polygonum H X X hydropiper 
*Polygonum F persicaria 
*Polygonum H punctatum 
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2010 Amont Aval Chenal P Chenal S 
Espèce Écotype A B C A B C A B C A B C 
Potentilla H X X X X X X X X X X X palustris 
*Pyrola T 
elliptica 
Ranunculus T X X X 
acris 
Ribes F glandulosum 
Ribes lacustre F 
Rorippa F X X X X X X palustris 
Rubus idaeus T X X X X X X X X X X 
Rubus F X pubescens 
Rumex crispus T X X 
Sagittaria H X X X X X graminea 
Scirpus F 
atrocinctus 
Scirpus H X X X X 
microcarpus 
Scirpus H X X X X X X X pedicellatus 
Scutellaria H X X lateriflora 
Sium suave H X X X X X X X X 





Sparganium H X 
emersum 
Spartina X X pectinata 
Thalictrum F X X X X pubescens 
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2010 Amont Aval Chenal P Chenal S 
Espèce Écotype A B C A B C A B C A B C 







Vaccinium H X X X X X X X X X 
oxycoccos 
Veronica H X X 
scutel/ata 
Viola blanda F 
Viola pallens H X X X X X X X X X X 
* = espèce vu en dehors des transects étudiés 
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Tableau A3 
Liste des espèces inventoriées en 2011 
2011 Amont Aval Chenal P Chenal Sec 
Espèce A B C A B C A B C A B C 
Achilea milefolium 
Agrostis perrenans 








Calamagrostis X X X X 
canadensis 
Carex crinita X X X X X 
Carex stricta X X X X X X X X X X 
Carex utriculata X X X X X X X 
Carex vesicaria X X X X X X X X X X X 
Clematis virginiana X 
Convolvulus arvensis 
Cornus aiternifolia 






Dulichium X X X X X X X X X X 
arundinaceum 
Eleocharis acicularis X X X X X X X 
Eleocharis obtusum X 
Eleocharis palus tris X X X X X X X X 
Equisetum fluviatile X 
Eriocaulon 
septangulare 






Galium palustre X X X X X X X X X X 
Gentiana linearis 
Glyceria borealis 
Glyceria canadensis X X X X X X X 





Hypericum ellipticum X X X X X X X X X 
Iris versicolor X X X 
Juncus brevicaudatus 
Juncus effusus X X X X X X X 
Juncus filiformis 
Juncus pelocarpus X X X 
Leersia oryzoides X X 
Linnea borealis 
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Lycopus americanus X X X X X X X X X X 
Lycopus uniflorus X X X X X X X X X 
Lysimachia terrestris X X X X X X X X X X X X 
Malanthenum 
canadense 
Mentha canadensis X X X X X X X 
Onoc/ea sensibilis X X X X 
Panicum capillare 
Plantago maj or 
Poa palustris X X X X X X X X 
Polygonum acicularis 
Polygonum ci/inode 




Rorippa palus tris X 
Rubus idaeus X 
Rubus pubescens X 
Rumex crispus 
Sagittaria graminea X X X X X X X X X X 
Scirpus atrocinctus X X X X X X X X X X X 
Scirpus microcarpus 
Scirpus p edicellatus X X X X X X 
Scutellaria lateriflora X X X X X 




Sparganium emersum X 






Vaccinium oxycoccos X 
Veronica scutellata X X 
Vinca minor X 
Viola blanda 
Viola pallens X 
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Figure B3a Nombre d'espèces des trois groupes écologiques par site et année. 
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Figure B3b Fréquence spécifique cumulative des trois groupes écologiques par site et année. 
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Figure B4a Proportion du nombre total d'espèces des trois groupes écologiques par site et année. 
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Figure B4b Fréquence spécifique cumulative relative des trois groupes écologiques par site et année. 
ANNEXEC 
Tableau Cl 
Tables d'anova sur le nombre d'espèces humide, facultative, 




Residuals 11 0.9395 
Error: Within-subject 
df SS 
ELN 2 4.7158 
iiotELN 4 0.2486 
ELN:site 6 1.2023 




Residuals Il 2.23097 
Error: Within-subject 
df SS 
ELN 2 1.27025 
i10tELN 4 0.24485 
ELN:site 6 1.23309 

































df SS MS F P 
Residuals Il 1.57525 0.14321 
Error: Within-subject 
df SS MS F P 
ELN 2 14.1904 7.0952 35.5387 <0.0001 
iiotELN 4 3.7256 0.9314 4.6653 0.01672 
ELN:site 6 2.9328 0.4888 2.4483 0.08809 
Residuals 12 2.3958 0.1996 
Totale 
Error: Between-subject 
df SS MS F P 
Residuals 11 0.9172 0.08338 
Error: Within-subject 
df SS MS F P 
ELN 2 1.97107 0.98553 9.2762 0.004 
ELN:site 6 1.81404 0.30234 2.6735 0.0542 
Residuals 16 1.8094 0.11309 
Tableau C2 
Tables d'anova de la fréquence cumulative d'espèces humide, facultative, 


























































df SS MS F P 
Residuals Il 5.3776 0.4889 
Error: Within-subject 
df SS MS F P 
ELN 2 40.03 20.015 48.853 <0.0001 
iiotELN 4 4.024 1.006 2.4555 0.1023 
ELN:site 6 Il.089 1.848 4.5109 0.0128 
Residuals 12 4.916 0.41 
Totale 
Error: Between-subject 
df SS MS F P 
Residuals Il 1.17514 0.10683 
Error: Within-subject 
df SS MS F P 
ELN 2 4.3467 2.1734 12.6161 0.001 
iiotELN 4 0.8277 0.2069 1.2012 0.36 
ELN:site 6 1.4215 0.2369 1.3753 0.3 
Residuals 12 2.0672 0.1723 
Tableau C3 
Tables d'anova de la fréquence spécifique d'espèces humide, 








































































































































Similarité compositionnelle entre les sites des îlots en 2006 
2006 A.Am A. Av A.CP A.CS B.Am B.Av B.CP B.CS C.Am C.Av C.CP 
A.Av 0.30 
A. CP 0.60 0.30 
A.CS 0.40 0.23 0.35 
B.Am 0.35 
B.Av 0.30 0.37 
B.CP 0.31 0.38 0.25 
B.CS 0.38 0.29 0.45 0.28 
C.Am 0.36 0.40 
C.Av 0.26 0.33 0.24 
C.CP 0.41 0.35 0.50 0.36 
C.CS 0.33 0.39 0.24 0.35 0.35 
Tableau E2 
Similarité compositionnelle entre les sites des îlots en 2010 
2010 A. Am A. Av A.CP A.CS B.Am B.Av B.CP B.CS C.Am C.Av C.CP 
A.Av 0.65 
A.CP 0.62 0.64 
A.CS 0.62 0.57 0.61 
B.Am 0.45 
B.Av 0.68 0.49 
B.CP 0.73 0.47 0.65 
B.CS 0.57 0.53 0.57 0.61 
C.Am 0.21 0.27 
C.Av 0.46 0.50 0.31 
C.CP 0.53 0.58 0.23 0.54 
C.CS 0.58 0.69 0.23 0.52 0.48 
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Tableau E3 
Similarité compositionnelle entre les sites des îlots en 2011 
2011 A.Am A.Av A.CP A.CS B.Am B.Av B.CP B.CS C.Am C.Av C.CP 
A. Av 0.65 
A.CP 0.36 0.35 
A.CS 0.77 0.74 0.35 
B.Am 0.64 
B.Av 0.56 0.64 
B.CP 0.24 0.92 0.56 
B.CS 0.39 0.41 0.35 0.38 
C.Am 0.43 0.27 
C.Av 0.61 0.43 0.28 
C.CP 0.27 0.71 0.33 0.40 
C.CS 0.47 0.33 0.30 0.58 0.41 
Tableau E4 
Proportion des trois écotyp~s par sites pour les trois années 
2006 2010 2011 
H F T H F T H F T 
A. Am 35,0 42,3 81 ,0 35,0 34,6 19,0 30,0 23 ,1 0,0 
B.Am 57,7 44,8 79,2 23,1 27,6 20,8 19,2 27,6 0,0 
C.Am 39,4 55,6 77,8 30,3 33,3 22,2 30,3 11 ,1 0,0 
A.Av 60,0 37,1 77,3 33,3 31,4 22,7 6,7 31 ,4 0,0 
B.Av 36,4 43 ,8 88,2 36,4 37,5 11 ,8 27,3 18,8 0,0 
C.Av 55,6 48,0 65,2 33,3 24,0 30,4 11 ,1 28,0 4,3 
A.CP 50,0 43 ,2 55,6 15,0 32,4 44,4 35,0 24,3 0,0 
B.CP 35,7 38,2 81 ,8 42,9 35,3 18,2 21,4 26,5 0,0 
C.CP 42,9 48,3 73,7 38,1 31 ,0 21 ,1 19,0 20,7 5,3 
A.CS 31 ,8 48,6 83,3 36,4 24,3 16,7 31 ,8 27,0 0,0 
B.CS 33,3 37,8 57,1 44,4 37,8 42,9 22,2 24,3 0,0 
C.CS 35,7 41 ,0 53 ,8 42,9 28,2 30,8 21 ,4 30,8 15,4 
Figure FI 
ANNEXEF 
Image de la baisse du niveau d'eau à l'année El Nina à l'endroit du site 
aval de l'îlot A. 
La ligne noire représente le niveau d'eau en période normale. 
